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goγが先行指標として有効な範囲

地中処分場周辺のモニタリング計画の概念

予知モニタリング系のモニタリング位置を決定する手法の概念図

90Yの地下水中等濃度線

Ty（L）十ty（2yo）とyoとの相関

Tγ（L）とLとの相関

Ty（L）とT5との相関

予知モニタリング系，モニタリング位置の配置例

図一6．1 本論文の構成
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号 表

セメント固化体の有効表面積

90yの地下水中濃度

各々，A．B両イオンのイオン価数

液相内での放射性核種濃度（核種を指定する場合は添字をつける）

溶液中の全陽イオン濃度または当該物質の初期濃度

土壌の陽イオン交換容量（Cation　Exchange　Capacity）

海（水）産物による放射性核種の濃縮係数

農産物による放射性核種の濃縮係数

公衆の構成員に対する線量限度

放射性核種のセメント固化体内での拡散係数

土壌水分拡散係数（moisture　diffusivity）

内部被曝線量の総和

基準位置での内部被曝線量（Ds＝　D50十△1）5）

飲料水を飲用することによってうける人の内部被曝線量

海（水）産物を摂取することによってうける人の内部被曝線量

農産物を摂取することによってうける人の内部被曝線量

基準位置から離れた位置の感度を用いて推定した内部被曝線量の近似計算値

基準位置の感度を用いて推定した内部被曝線量の近似計算値

内部被曝線量の厳密計算値

分子拡散係数

海水の拡散係数

標準拡散係数

各々のx・y’z方向の水または放射性核種の濃度勾配を起動力とする拡散係数

放射性核種の帯水層中での平均混合深さ，または帯水層の厚さ

地層の空隙率

通気層の厚さ（地表面と地下水面との間の距離）

セメント固化体の高さ

動水勾配

農産物の1日当り摂取量

海（水）産物の1日当り摂取量

水温がt℃の場合の飽和指数

地下水層（帯水層）の透水係数

変型第2種0次ベッセル関数

イオンAとイオンBとの間のイオン交換反応について定まる交換平衡定数（質量作用
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定数）

帯水層の時間変換係数（Kf値）

通気層の時間変換係数（Kf値）

地層の透水係数

放射性核種のセメント固化体からの浸出速度係数

不飽和状態（通気層）での（平衡）分配係数値（数値を持たない場合は分配係数と呼

ぷ）

飽和状態（帯水層）での（’γ衡）分配係数値（数値を持たない場合は分配係数と呼ぷ）

イオンAの液相と固相との問の（’｝乙衡）分配係数（指定しない場合は帯水層での値）

反応速度定数

放射性核種の地中での移動距離または移動経路長さ

放射物質の地中への漏出位置からモニタリング・ラインまでの距離

地中処分場から飲料用地下水採取位置までの放射性核種の移動経路長さ

地中処分場から公共水域（海）までの放射性核種の移動経路長さ

地中処分場から灌概用地下水採取位置までの放射性核種の移動経路長さ

イオン交換塔の体積

放射性核種の泡への移行量

放射性核種の処分量

セメント問体体内への放射性核種の封入量

セメント固化体内でセメント水和物を共成している放射性核種量

セメント固化体内でセメント水和物を共成してし蹴射性核種量

時間tの囹にセメント固化体から浸出した放射性核種の積算量

公衆の構成員に対する放射性核種の水中最大許容濃度

セメント固化体からの放射性核種の浸出フラックス

放射性核種の海水中での平均混合深さ

放射性核種を含む農産物，飲料水，海（水）産物を摂取する確率

It＝0の場合に対応する水素イオン濃度（声）

通気層中を移動する単位断面積当りの土壌水分フラックス

固相内での放射性核種濃度（核種を指定する場合は添字をつける）

放射性核種の地中への移行速度（フラックス）

土壌中放射性核種の平衡濃度（90＝kd・Co）

放射性核種の帯水層への移行速度（フラックス）

放射性核種の海への移行速度（フラックス）

土壌の陽イオン交換容量

農産物中の放射性核種濃度

海（水）産物中の放射性核種濃度

セメント固化体の半径または気体定数

（15）



r

r

s

5

巧

T

T

Tm

Ts

T（L）

Tsr（L）

Tγ（L）

t

tl／2

tγ（2yo）

v

v

Va

Vx　・　Vr　・　Vz

m
x

00κγ

yo

βn

r，7

η

θ

θ

eo

2（θ）

2

ρφ

年間降水量

核種の海への移行位置からの距離，海（水）産物の採取位置

海水中の放射性核種濃度

地層を構成する土壌間隙の水による飽和度

イオンAとイオンBとの間の分離定数

絶対温度

地下水の移動を測る時間スケール

動態モニタリング系を配備するのに要する時間

モニタリングの時間間隔

モニタリング位置で90yを検知後90Srを検知するまで｛ζ要する時間の最小値

90SrがLを移動するのに要する時間

90yがLを移動するのに要する時間

放射性核種の移動を測る時間スケールまたは単なる時間

放射性核種の半減期

goγのL上での分布幅が0から2yoになるまでに要する時間

カラム流入液の積算体積

液相の体積

液相中の核種濃度が不連続に変化する場合の容液通水量

イオンの部分分子容

帯水層中での地下水の流速

通気層中での雨水の浸透速度

各々，X・y・Z方向の地下水流速

固相の重量

環境因子の一般的表現（状態変数）

基準位置における環境因子の値

yoの平衡値（最大値）

1つのモニタリング位置の検索範囲の1／2

ノ（β）－0の根

イオンの活動度係数

速度係数

海岸の開度，放射性核種の拡散角度

土壌水分量（土壌の真体積単位当りの土壌水分量を容積比で表わす）

初期土壌水分量

毛管伝導度または不飽和透水係数

放射性核種の崩壊定数

地層を構成する土壌の真密度

土壌水の移動の原動力となる総ポテンシャル
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土壌水分の重力ポテンシャル

土壌水分の毛管ポテンシャル

速度ポテンシャル

緩和係数
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第1章緒 論

　1。1はじめに
　国民経済を維持し発展させるためには，長期的な視野に立った総合的なエネルギー政策が不ll∫欠で

ある。このエネルギーは，（1）長期間安定して（供給0）安定性），（2）経済的に（経済性），かつ

（3）国民の生活環境を著しく損うことなく（非公害性），供給されねばならない。1973年に生

じたいわゆるオイル・ショック，それに伴って生じた経済成長の減速等は、世界的にエネルギー政策

を再検討する必要をせまっているといえる。

表一1．1に世界のエネルギー醐｛願量を示す∫’）刷1．石炭．オイ，レ．シ。一ル．タールサ・ド

表一1．1世界のエネルギー資源埋蔵量

（酒井（1）より引用）

埋　　　蔵　　　量
種　　別 単位

予　　想 確　　　認
E要国（地域）

石　　　　炭 億t 67，115 ソ連，アメリカ，中国，西トイツ，カナダ

亜　　　　炭 億t 20，413 アメリカ，ソ連，西独，オーストラリア

石　　　　油 億k1
　　　　1「－

R，463億t

’」一 一アメリカ，ソ連，アルジェリア，リビア，

iイジェリア，中東，インドネシア

天然ガス 兆　m3 2，330億t
49（CE．6，823億t）

X05（CE．1，484億t）

北アメリカ’ソ連，中東，オランダ，

Aルジェリア，ナイジェリア

ウ　　ラ　　ン
UO換算
P000
Vョートトン

陸上40＾・2，500万t

C中　　50億t

10ドル以ド839．3

P0ドノレ）15ドレ

カナダ，南アフリカ共和国，アメリカ

水　　　　力 百万　kW 1，271

オイルシェール 億t 3，200 アメリカ，ブラジル

タールサンド 億kl 3，800 カナダ，ベネズエラ・アメリカ，コロンビア

のような化石燃料の確認埋蔵量は石油換算約1・000億リットルの桁数にある。このうち，オイル・シ

ェール，タールサンド等からの石油の採取は，石油価格の高騰によって最近経済的に妥当なエネルギ

ー源になりつつあるものの．それが実用されるまでにはなお時間が必要と思われる。原油の究極可採

埋蔵量は約1兆7・000億バレルと推定されており、原油がエネルギー供給源として占める位置はA，　ttt

紀中は尚大きいといえる。しかしながら，原油の生産量は1980年中頃から減少傾向に転ずると考え

られている∫2）一方，ウラン資源については確認埋蔵量は約160万tonであるが、今後の探査によっ

て増加するロ∫能性が大きい。さらに海水中のウランの採取，高速増殖炉の開発等に成功すれば，今後

世界中で必要とするエネルギーの数百年分を賄うにたるエネルギー源になると期待されている。原子

力燃料は．石油に比べると輸送・備蓄が容易であることから，我国でも準国産エネルギーと考えられ

ており．現在すでにウラン精鉱で約14万ton．1985年頃までの需要に相当する量が確保されてい
　（3）
る。

　原f一力発電の経済性に関する議論が，1962年に通産省・産業構造調査会が発電単価を軽水炉で
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2．90円／kWH，重油火力で2．83円／kWH（いつれも1967年価格）として推定して以来活発に行な

われて・・る∫4）発麟価は1975年髄では表．L2のようtC推定されている∫・）表．1．2‘，示した

発電単価の推定には，一応公害対策費が見込んである。しかしながら，原子力発電の経済性を総合的

に判断する場合に欠くことができない放射性廃棄物の処理・処分に要する費用は算定されていない

ことから，必ずしも軽水炉発電が火力発電に比べ2円／kWHも経済的であるとは断定できない。原子

力発電の発電単価を押し上げる要因は，建設期間の長期化，ウラン資源の価格上昇，電力需要の不振

等多くある。さらに発電所の立地難も併せて発電単価は上がる一方である。実際．関西電力が昭和51

年に電源開発調整審議会にかける予定の新発電所（120万KWe級）の発電単価は9円／kWH前後，

東京電力が52年8月から建設予定の柏崎1号炉（110万KWe）では13円／kWHに達するものと予想

されている．（5）さらに．使用酬料の再処理等隈する費用を発電単価販映させれば泌ずしも原

子力発電の経済的優位は保証されないものと思

われる。

　望ましいエネルギー源の満たすべき第3の条

件に適合する，すなわち国民の生活環境を著し

く損うことなく安全にエネルギーを供給する手

段として有効なエネルギー源あるいはその組み

合わせを選定する必要がある。図一1．1は（6）

原子炉事故の発生確率とその規模を種々の人工

災害，自然災害と比較したものである。エネル

表一1．2　原子力，火力の発電コストの比較

（山田（4はり引用）

原火別 固定費 燃料費 合　計

石油値上

ｰ後

原子力

ﾎ　力

6．60

R．10

1．39

U．88

7．99

X．98

値上げ前
原子力

ﾎ　力

3．30

Q．20

0．70

P．63

4．00

R．83

（単位は円／kWH）

ギー源の安全性を正しく評価するためには，社会や個人が実際に直面している他の要因によるリスク

と，当該エネルギー源を採用することによって生じるリスクとを比較する必要がある。図一1．1は原

子炉事故によってもたらされるリスクが，自然災害や人工災害のそれに比べて充分に小さいことを示

10

火災

全人工災
1

泉行 緬突

1／10
頻度

ダムの決

（　　1／100
爆尭

象　vlqoo
／
ε1！1卿

塩素放出

8noO．000

。行。。▲る

への影

1！1：000．000

100基の 子ガ

聯1／1α000，

10　100 1000 10，000 100，000

死者敬（人）

竜

舶『婚
ハリケー

人工貝書

自 災害

校 へ 、

100碁の 十力機
1 の原子力竃

◆

阻石 下

10　100　1000　　　10．00010臥000智秦■　∫▲、

1H　　10H　100H 18　　108 1008
死者欧（人） 財産損書口（ドル》

図一1．1　原fコ炉事故と人工災害・自然災害との比較

（文献（6）より引用）
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している。勿論，リスクが小さいということはそれだけでは当該エネルギー源を採用することの根拠

とはなり得ない。原子力を本格的に採用できるようになるためには，他のエネルギー源によるリスク

との関係をも考慮して，「How　safe　is　safe　enough？」という疑問に対し，社会的合意を得る必要

がある。都甲は．（7）容認できるリスク・レベルは，それに伴って生じる利益と関連して大きく変化す

るものの，ふつうの人がほとんど関心を払わなくなるリスク・レベルの上限値が，個人の年間死亡率

では10－6程度であるとの調査結果を紹介している。上記の疑問は，逆にいうと社会全体としてどの

程度のリスクであれば許容するかという疑問に等価である。図一1．1より，仮に1・000人の死者がで

るような事故の発生頻度が1年当り10’61n】（百万年に1回）であるリスクを許容することにすれば、

エネルギー源として原子力が採用されうることになる。

　同じような安全性（危険性）の比較を．種々のエネルギー源についても行なう必要がある。図一

1．2（7）は，各種の発電方式によって職業人が受け

るリスクを比較したものである。同図より，原子力

発電は他の発電方式に比べてもリスクが小さいこと

が伺える。一方，環境を汚染させる度合についても

原子力発電所は火力発電所に比べると小さいといわ

れる58）しかしながら，なお原f力発電に対する

public　acceptanceが得られないのは．例えば図一

1．1や図一1．2に示すような安全性に関する資料の

信頼性に問題があることや．リスクを受ける集団と

利益を受ける集団とが一致しないこと，また原子力

発電技術が電気エネルギーをとり出す発電所の他に，

核燃料，使用済み燃料の再処理，廃棄物の処理・処

分，廃炉の処分等を含めたトータル・システムとし

て評価されていないこと等tζ起因すると思われる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　＊
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　発電所の種類実際，核燃料の採取に始まる核燃料サイクル　は，

特に放射性廃棄物の処理・処分の段階で閉じていな

いのが現状である。核燃料サイクルが閉じるように

なるまでは他のエネルギー源9ζ依存し，少くとも原

蜘
傷

㎜ 害

　7000職
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蓑
よ． 注） ①死亡は．㎞6つaysの損失
事Kに
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よ 亡

る
労45
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損

矢

腕句∂yS）

㎜
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1

D
NFl

c

N臼

c

N臼

c
0

石炭 石油 ガス PWR BWR

図一1．2　各種発電方式による

　　　　　職業人リスクの比較

　　　　　（都甲（7）より引用）

子力開発計画を遅らせるべきだとする主張（9）～（11）‘こは説得力がある。

　結局，現時点では原子力発電は必ずしも，例えば火力発電に比べて，経済的であるとは断定できな

いが，化石燃料の枯渇等を考慮すれば長期的に安定したエネルギーを得るためには，原子力‘こたよら

ざるを得ないということになる。原子力を次代のエネルギー源とすることに対する国民の合意を得る

ためtcは，放射性廃棄物の処理・処分‘こ関する研究開発を厳重に実施して，核燃料サイクルを閉じる

＊核燃料の探鉱，採鉱，製錬，濃縮，加工．利用，再処理，燃料サイクル，廃棄物の処理・処分およ

び、これらをつなぐ輸送等，核エネルギーの利用に関する核燃料・エネルギー・情報・技術等の流

れを核燃料サイクルという。採鉱から利用までを特にアップ・ストリーム（フロント・エンド），

再処理から処理・処分までをダウン・ストリーム（バック・エンド）と呼ぷことがある。

一3一



ことが不可欠な要件となる。

　我国の原子力開発計画は，数回の再検討を経て今日に至っている。原子力発電長期計画の推移を整

理して表一1．3に示す。現在の原子力発電長期計画は昭和60年度末に4・900万KWを目標にして進め

られつつある。（15）我国の現在の原子力発電の規模は，稼動中のもの8基389万KW，建設中のもの

15基、1・268万KWである。この他に，現在すでに電源開発調整審議会の認pJ済みの原子力発電所が

すべて順調に建設されたとしても昭和57年度末には，約2・000万KWにしか達しないとみこまれてい

る。（2）それ故，60年度末に4，900　Jl　KWと改められた計画でさえも，すでに非現実視するむきが強い。

表一1．3　原子力発電長期計画の推移

策定年次
年度末開発規模の見通し（104kW）

長　期　計　画　名
50年 55年 60年 65年 70年 75年

32年12刀 原子力委員会（第1次） 700

36年2月 原f㌘力委員会（第2次） 500～
@800

41年3月 原子力産業会議（吉村部会） 484 4，276 16，445

42年2月
通産省エネルギー調査会
i第1次）

600
3，000～4・000

42年4月 原子力委員会（第3次） 600
3，000～4，000

45年7月
通産省エネルギー調査会
i第2次）

866 6，000

46年3月
原子力産業会議
i2000年構想）

2，700 11，000 22，000

47年6月 原子力委員会（第4次） 3，200 6，000 10，000

50年7月
科学技術会議
iエネルギー技術報告）

　3，000～5，000

50年8月
通産省エネルギー調査会
i第3次）

L660 4，900

50年12月
原子力産業会議
i石原委員会）

9，000

51年5月 核燃料研究委・総合部会 12，900

文献（12）～（14）より作成

表一1．4（16）は上記の「努力目標値」が達成された場合の、電源構成を示したものである。

　表一1．3をみると明らかなように，ここ数年原f力発電規模の将来計画はその伸び率を鈍化させて

きてはいるが，発電容量は着実に増加している（昭和49年3月現在で世界第4位）。　発電容量の増加

は．放射性廃棄物の発生・蓄積量が増加することを意味する。原子力発電所で発生する放射性廃棄物

は，使用済樹脂，フィルター・スラッジ，濃縮器廃液，雑固体等の固体および液体廃棄物と気体廃棄

物である。これらの廃棄物の内，固体廃棄物および廃液の固化体は．現在はその全量が発電所の敷地

内建屋に保管されている。発電所によっては，既設の廃棄物建屋が廃棄物でいっぱいになり，毎年新

しい建屋を建造しているところもある。表一1．5は昭和60年度末に発電規模4，900万KWという目標

が達成された場合の，放射性廃棄物の発生量を示している。表一1．5中原子力発電所以外の原子力施
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表一　1．4　　～∪力易t男ll玉Eノ」｛共給6卜1由i

　　　年度末電源構1戊 （ni．イ立　・　ノJ’kW）

49年度（実績） 55　年　度 60　年　度　　　　項　目

諱@分 構成率（％）
　　．一一黶E一一 一構成率（％）

構成率（％）

水　　　　　力
　　一一一一
Q，250 24．3 2，920 21．4　． 4，130 21．6

火　　　　　力 6，610 71．5 9，080
一

66．5　　　　　　　　　　　　　　　　　　　52．8

原　　子　　力 390
叫一一一一一一一 笥三1撒獅

合　　　計 9，250

　4．2　一一一

P00

　1，660　　　　－．－　13，660

l　　　lOO　　　　　　　　l9，120　　　　　　　100

（注）自家用発竃施設を除く。

電源別発E｛Sl電力量 （t｛t｛、t●｛．LZi　kW｝　1）

60　年　度　　　　項　目

ｴ動力別

　49年度（推定実績）　　　　　　　　　　　一　　　　　　　　一　　　　一’

ｭ電電加」1：構成率（％）　　　　　　　・　 発電㌫力量 構成率（％）

一一一

水　　　　　力 791　　　　’．一
一一一一
@　　　19．7　　　　　　

　　　55　年　度　　　　　　　　　A．雁璽亘遮鰍％）

|855…414・5　4，072　　　　69．1　　　　　　　－一’

　．
鼈黶一一一＋

2．45

R．1　　　　　力� ，023�
『　

@　　　75．1　　　　　．．・一�

　　r　　力�
⊥一・� 　一　　　　　　二、9

T4　　　　　　　　16．2　　　　　　　2，783�
・．－　

R4．498　－－1

P�

　4．9－・一　・・　

@0．3�
　�

家発受電�
，二⊥一・．2一已� ・9

� ．1　　　1　　‘　　　100　　　　　　　　8，092�

　　　計� ，023� 00� ，890� 00

献（16）より

からの廃棄物発生量については，放射性固体廃棄物処理・処分検討会（17）による推定値を用い，原

力発電所については廃棄物の発生量が発電規模に比例するとみなして，同検討会の推定値を補1ヒし　．

。この莫大な量の放射性廃棄物が，すでに述べたように．原r一力発竜システムを閉じるための研究

発を強力に展開する必要のあることを啓示している。原子力が次代をになうエネルギー源となりう

か否かはこの研究開発の成否にかかっているといえる。

1．2諸外国における放射性廃棄物処分の現状

　1．2。1廃棄物の処分方法

現在，世界で実用されている放射性廃棄物の処分方法は，地中処分法と海洋処分法である。現在ま

に処分された廃棄物の放射能量で比較すると，地中処分法によって処分された量は全体のほぼ99％

占めている。（18）この他，近い将来に実用される可能性がある処分法としては．廃棄物中に含まれる

射性核種を安定元素に変えたり，より半減期の短い放射性核種に変えてしまう原子炉による消滅処

とがある。

（1）地中処分

地中処分の対象になる放射性廃棄物は固体（固化体を含む），液体．気体である。ただし、気体廃

の地中処分は，期化1・r（、］けて・）6耽が実地糀用いて実施されている酬である。（’9）鵬｝性

棄物を地中に処分すると、放射性物質が地下水中に溶け出して非常に危険なように考えられる。し

し，実際は，土の持つ大きな交換容量によりt”に吸着されてあまり地中を移動しない。例えば．カ
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fi　－1．5　原子力施設からの放射性廃棄物の発生量

（a）　放射能発生量（C・）

年　度 50 55 60

年発生量 累積量 年発生量 累積量　年発生量 累積量
ウラン製錬・加工 3．7 1．2×10 4．ク×10　　15．9 1．0×102

プルトニウム加工 　
0

．＿z〔．5

@一
0　　　一 10

再処理工場
1．3×108 2．6×108 3．6×108 1．3×109　3．6×108 3．1×1り9

大型研究施設 44×1θ 1．6×105 　一T．6×101

R・1使用事業所 3．1×102 1．5×103 4．0×102

4・1×10準2×1°4

R．3×10315．2×102

7．4×105

T．6×103

原r力発電所 3．4×103 8．1×103 1．5×104 5．9×104 3．4×104 1．9×105

計 1．3×108 2．6×108 3．6×108 1．3×109 　　　‘R．6×108　3．1×109

累積量は昭和44年以前の発生量を含まない。

（b）　体積発生量（M3）

年　度 50 60
年発生量 累積量

　　　55　－．一A－一．

N発生量　累積量　　．『一一一・．

年発生量 累積量
ウラン製錬・加工 2．1×103

　　一．
U5×103 4．3×103　2．4×1〔、4 8．9×103 5．8×104

プルトニウム加工 2．3×103 50×103 2．9×103 1．8×104 3．5×103 3．4×104

再処理工場 1．7×103 　　．
R4×103 1．4×104 4．1×103 3．5×104

大型研究施設 2．4×103

　　　…十一一一『
A1。1びピ1㊦　　　一丁

2．5×104 3．9×103 4．3×104

R・1使用事業所 5．6×102 　　　　　　一．一一
Q．7×103　7．9×102

一一 鼈黶v－

U．3×103 1．0×103　　　　1 1．】×104

原子力発電所 5．2×103 1．3×104 1．6×104 7．2×104 3．6・10・12．0・10・

計　　　　IU×104 3．7x104 2．9×104
　一一一
P．b×104 5．3×104 3．5×105

累積量は昭和44年以前0）発！i・：　etを含まない。

ナダのChalk　R・iver研究所では1972年までに約524万Ciの放射性廃棄物を地中に処分・保管した

（内．直接地中に処分したのは32，000　Ci）が，1972年まで‘（同処分場から環境中へ漏出したのは約13

Ci，1972年1年間では約O．88ciであると見込まれている。（m）1952年のNRX炉の」轍1ζよって生じ

た約1，000　Ciの90s’を含む廃液約4，600㎡が地中に浸透処理されたが，　2年後の調査では全ての放

射性核種は深さ25cntL）1内の土壌に保持されており，90Srが地下水層に達したとしてもその移動速度は

1・5♂．穣であると予想されてし・る．⑳また、1955年1・は9°Srを300・Ci　．　F．Pを900　C吟む

高酸性廃液4．2×104㎡を地中に実験的に注入し，その移動を詳しく調査しているが，1961年～1971

年の10年間の90Srの平均移動速度は約2m／yr，137CsはほぽOm／yrとのことである。（22）放射性

核種の地中での移動速度は，実地層についてこの他にも多く測定されている。例えば，米国のIdaho

Chemicat　Processing　Plantでは，2　pCi／mlの90Sr，2pC8／mlの137C、等を含む放射性廃液
を1剛1．1×1・・㎡の割合編mのAf　i」E？用いて1～1麟水J，，1、［、、－W分、て、、、．麟1，
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1こ含まれる3il　．9°Sr．1％萬｛素イオ．等。）移動。、追跡蹴がr抽，れているが．1％4・1・カ、、，

1972年の間・）90～’・・最大移動距離は約1．1K，である．（23）aa・は移動速度に換算すると140m／yr

に相当する。

　一方，通気層における放射性核種の移動についてはつぎのような報告がある。米国Hanford研究

所では1952年～1956年の4年間に，3，000ciの90sr，2，000　ciの1stcs等75力◇の混合F．Pを含

む1．5×105㎡の廃液がCribと呼ばれる地ド構造物を通して地中に浸透させられたが，処分終r時に

は90Sr，137C，とも地ド水層には達しておらず，その移動深さは約45　m，つまり平均移動速度にする

と約11m／タ，ということになる。さらに1966年に追調査が実施され，処分した90Sr，1：％sの99．9

％は地表面ド5～10mの範囲に保持されていることが確かめられている。（m）

　放射性廃棄物の地中処分場で，放射性核種の移動がIE確に追跡調査されているのは，処分された廃

棄物が液体である場合がほとんどである。地中に処分された固体廃棄物から浸出した放射性核種が地

中を移動したとの報告は稀であるt）米国Savannah　R　iver研究所では1953年～1966年の13年間に

150万Ciの混合F．Pを含む低レベルβ・γ廃棄物が素堀りのトレンチ内に埋設されてきたが、1966

年の調査ではβ・γ核種は地ド水lkiに到達しておらず，その最大移動深さは2mであることが実測さ

れている《‘°）このことは桝・加通気1輌での・1・1均移動速働・約0．15m／Yrであることを示してし・る、、

また，カナダのChalk　Rivcr研究所では20　Ciの90Sr，23（riの1SUc，等45　ciの放射性核種を7Sむ大

きさ約0．7eのガラス閤／ヒ体25個を帯水砂層に埋設して，放射性核種のガラス固化体からの浸出と．

地層中での移動とを実地層を用いて実験的に検討している。この実験によれぱ．90Sr、137clsのlll：水砂

層中での移動速度は最大で，おのおの約4m／y，，3m／y，である。（25）この他米国において廃棄物

処分量の伸びが著しい商業埋立処分場においても、地中に処分された廃棄物から浸出した放射性核

種が地中を移動していることがモニタリング・データ等によ一，て示されているが，（　26）’（27）その移動の

パターンや移動速度等が正確に評価されるまでには至っていない。

このように，放射性核種の地中での移動速度は例えば地ド水の移動速度に比べると充分に遅く，それ

故，廃棄物の処分場から問題となる地点までの距離を確保すれば．放射性核種はf反に地中へ漏出した

としても問題となる場所に到達するまでに無害な程度にまで減衰してしまう。これが，放射性廃棄物

の地中処分をささえる基本的な考え方である。

　〔2）海洋処分

　海洋処分は．放射性廃棄物処理によって発生した廃棄物をアスファルト，セメント等の固化材で固化

し．比重を1．2以・llとした後，2，000　m以上の水深を有する深海に投棄（深海投棄）したり，低レベ

ルの廃液を沿岸から放流したりする（沿岸放流）方法である。

　放射性廃棄物の海洋への最初の処分は1946年に米国によって実施された。米国は1962年に廃棄

物の処分を地中処分に切り替える方針を決定したが，海洋処分は1969年まで続けられた。この間の

廃棄物処分量は大西洋に約46，200　cl（1963年以後は39　Ci），大’V・洋に約15，000　Ci（1963年以後

は185．5ci）と報告されている。（as）同様な処分は1949年にイギリスによっても実施されている。（29）

さらに，1967年以来，欧州原r・力機関（ENEA，現在NEA）の手によって1974年までに5　［t，］　，合

計約8万Ciの放射性廃棄物hSllヒ東大西洋の水深5，000mの海域に投棄された。（30）NEAによる海洋投棄

は現在も継続されている。我国でも1955年以来15年間に合計約407Ciの廃棄物セメント固化体が
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日本放射性同位元素協会（現・日本アイソトープ協会）のT：によって，伊豆諸島沖水深約3・000mの

海域に処分されたが，現在は中断されている。一方，沿岸放流については，1952年にイギリスが

Wlndscale沖にパイプラインによって廃液の放流をi娼始している。間接的な沿岸放流としては1944年

米国Hanfordでん製造の際に生じた廃液をコロンビア川を通じて北太’1元洋へ放流したこと等を挙げる

ことができる。（29）

　放射性廃棄物処分の放射線学的安全性に関する試算・評価はすでにいくつか報告されている∫31）～

（35）放射性廃棄物を海に処分しても，それが再び人の生活環境内へ戻るまでには長時間を要するため，

放射性核種はF1己崩壊によって減衰したり，大量の海水によって希釈される。これらによって安全性
を確保しようとするのが緋処分をささえる基親考え方である。

（3）宇宙処分

　放射性廃棄物を地球の引力圏外あるいは太陽系外へ運び出すことができれば．それは処分の安全性

・完全性から考えて，放射性廃棄物の理想的な最終処分法となる。宇宙処分法が廃棄物処分法として

実用されるようになるには，なお時間が必要であるが，経済性を考慮しなければ現有の技術で実施す

ることは，JJ能である536）現在，宇宙処分の実用化に向けての研究・開発が進められている。（37）～（40）

これらの研究成果によると，宇宙処分の対象となる廃棄物は、燃料再処理によって生じる高レベル・

長半減期のアクチニド廃棄物である。宇宙処分に要する費用は処分場所つまり廃棄物を太陽系外へ出

すか，惑星軌道にのせるか、あるいは衛星軌道にのせるか等によって異なる。廃棄物を運ぶロケット

o）費用は宇宙連絡船や宇宙作業鼎｝が開発されることによって（1980年に実用化の予定），著しく改

善されるという。

　④　消滅処分

　消滅処分は，長半減期の放射性核種を原f’炉で照射して短半減期の放射性核種に変えて減衰を早め

たり．安定な核種に変える方法である。人間が創り出した放射性核種を人間の手で消滅させようとす

る本処分法の意義は大きい。現在，消滅処分の問題点を整理し，同処分法を実用化するための研究・

開発が実施されている541）～（44）消滅処分の対象になる核種は，アクチニド系列の放射性核種と、核

分裂生成物（F．P）では半減期の長さや核分裂収率等から85Kr，90S，，1晃ご，9Eillc，1291等が選ばれている。

一般に、原r一炉による消滅処分を実施するためには対象核種を廃棄物から分離する必要がある。消滅処

分の効率から考えると．F．P核種を有効に処理するためには中性子束密度の大きな炉が得られること

が不可欠の要件となる。　一方、アクチニド系列元素は消滅処分によって核分裂を生じて，F．Pと核

分裂エネルギーになる。消滅処分によって新しいエネルギーが得られる（つまり，エネルギー・バラ

ンスがプラスになる）ことはないものの，F．Pの消滅処分に比べると条件はよい。アクチニドの場合

は、現在の商業用発電所によって処分することが技術的に，】∫能である。例えば．アクチニドをPWR

炉で15回循環処理したところ，放射能毒性が200倍～40倍減少する効果を得たことが報告されている。

（y）消滅処分は，アクチニド系列放射性核種の処分法として有望であると思われる。

　〔5iその他の処分

　放射性廃棄物の処分方法の内には，卜記の4方法の範ちゅうに属さないもの，あるいは属さないと

考える方が適切と思われる方法がある。高レベル放射性廃棄物を海洋底に埋設する方法や，廃棄物を

月や火星等へ運びそこで地中処分する方法等がそれらの例である。この他にも，高レベル廃棄物の将
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来の処分方法として．種。の方法・方式が考えられている巴）例えば探し・順中への処分（顧処

分），南極やグリーンランドの極氷中への処分，等である。

　放射性廃棄物が人類に及ぽす障害の大きさは，廃棄物の発生後350年まではF．P（主として90S・），

その後2万年までは超プルトニウム元素（主としてA・n）．その後約100万年までは再処理工程で未回

収のPu．さらにその後は未回収のUによって支配されると考えられている。それ故，例えばF．P廃棄

物の処分法は廃棄物を数百年間人の生活環境から隔離できることが必要条件となり，アクチニド系列

元素を含む廃棄物の処分法は数百万年間の隔離ができることが必要条件になる。例えば，廃棄物を南

極の氷蓋中にとじこめる方法では，廃棄物を隔離できる期間は10～20万年と推定されている5訂）’

（47）それ故，南極の極氷中に処分する方法はF．P廃棄物の処分法としては適するが，アクチニド廃棄

物の処分法としては適しないこと‘ζなる。その他の処分法については現在研究・開発が続けられてい

るが，アクチニド廃棄物の最終処分法として現在有望な方法は宇宙処分，消滅処分，地質処分等の他

にはなさそうである。

　（6）各処分法の比較

　放射性廃棄物を人の生活環境から隔離できる期間の長さから考えて，海洋処分と地中処分は主とし

てF．P廃棄物を，宇宙処分と消滅処分は主としてアクチニド廃棄物を対象にする処分法である。処分

法を海洋処分と地中処分とに限っても，両処分法を総合的に比較・検討した例は，ほとんど見出すこ

とができない。

　米国が，その廃棄物処分方針を海洋処分から地中処分に変更した（1962年）ことはすでに述べた

が、その主な理由は，①地中処分は梅洋処分に比べて3～5倍（地中・海洋の両処分の経験を有する

NEC・社・・よると6倍）締的である・と．②全国民の÷肚が沿岸・・住んで・・て．緋処分・・

対する反対が強いこと，③充分な土地があること．また廃棄物の輸送の面からも地中処分が望ましい

こと等であると言われている。一方、イギリスでは現在，廃棄物の処分法として地中処分と海洋処分

とが併用されている。　すなわち，主に原子力公社関係施設から排出される低レベル固体廃棄物はDrigg

地中処分場で埋設処分され，イングランド南部の施設から発生する低レベル岡体廃棄物は適当な場所

がないので海洋処分されている。Drig9処分場まで輸送して地中処分するよりは、海洋に処分する方が

経済的であるとされている。（め’（OS）包装した固体廃棄物の海洋処分は地中処分よりも一般的には高価

につく。（29）

　廃棄物の処理・輸送・処分等にっいて経済的な評価を総合的に行なうことは．経済性に影響を与える

要素が多くかつ複雑であるから，海洋処分と地中処分の経済性を同じ基準の下に比較することは中々

難しい。しかしながら，現在までの経験によれば，両者の経済性を支配する要因の1つに輸送問題が

あることが伺える。それ故t廃棄物が発生する原子力施設の敷地内で地中処分することができれば，そ

れが最も経済的な処分法になる可能性が強い。また，地中処分法を採用する場合には，処分後の廃棄

物の状態をモニタリングによって監視できること，さらに，場合によっては処分した廃棄物を再びと

り出して再処分する等の発生源対策を講じることもできる。

　1．2．2各国の廃棄物処分方針

世界各国の放射性廃棄物処分の方針をみてみると、廃棄物処分に関する最終的な責任は原則的に国
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または政府が負うことになっているようである。アメリカ合衆国では，連邦政府と州政府の認可をう

けた民間業者が営利活動の一環として放射性廃棄物を受託し，地中処分している。ただし，処分用地は

国有地又は州有地に限られ（業者が民有地を買収した場合は，それを国又は州に移管する），廃棄物を

処分する場合には，処分量に応じた信託基金（trust　fund）を積みたてることが義務づけられている

（廃棄物1㎡を処分する毎に530円～1・600円）。　これは企業の営利活動が終了した後であっても，

連邦政府，あるいは州政府が長期にわたって処分場を管理するための経済的基盤を保証することが目

的となっている。廃棄物処分の最終的な責任は国または政府が負うという一般原則は欧州各国でも採

用されているようである。（81）これは私企業の営利活動が終了した後，放射性廃棄物が非管理の状態に

なり，国または政府のもつ公共保護の指命達成が損われないようにするとの考え方が基礎になってい

る。アメリカ合衆国の例でも明らかなように国または政府が責任をもつというのは，安全確保の面に

おいてであって、必ずしも経済的な面で責任をもつことを意味するのではない。　また，国または政

府であっても，廃棄物が無害な程度にまで減少するに必要な期間、継続するとは限らないが．そのよ

うな長期にわたっても一応は経済的な配慮がなされていることに留意する必要がある。

　国際会議等で公表された各国の中・低レベル放射性廃棄物の処分方針を整理して表一1．6に示す。

同表の作成にあたっては，現在実施されている処分法を記載することを第1とし，処分計画が明らか

な場合はその旨説明を補って記載した。処分の方針が定まっていない国は記載を省略した。『処分』

と「貯蔵』とは，廃棄物を再びとり出すことをあらかじめ想定する（貯蔵）か否か（処分）によって概

念的には区別されることが多いが∫29）例えば永久貯蔵（permanent　storage）．最終貯蔵（ulti－

mate　storage）と処分（disposa1）との間には、厳密な差がない。表一1．6は中・低レベル放射性廃

棄物が多くの国で地中処分され，あるいはされようとしていることを示している。

　世界各国の放射性廃棄物管理の方針は，国際放射線防護委員会（ICRP）が勧告したALAP（as

low　as　practicable）の∫1；狽lj∫82）あるいはALARA（as　low　as　readily　achievable）の原則（83）を

尊重して，ここ数年来厳格になりつつある。カナダの廃棄物管理方針の変更（処分から貯蔵へ）はこ

の具体例である。高レベル廃棄物をどのような方法によって処分するかは，世界的に定まっていない。
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表一1．6　各国の中・低レベル放射性廃棄物の最終処分法

国　　　名 採用している最終処分法 文　　献

アメリカ合衆国
地中処分（浅層埋設，ハイドロ・フラクチュアリング，地

ｺ浸透等）1946年～1969年海洋投棄の経験あり，現在中止

（28），（29），（49

i50）～（55）

カ　　ナ　　ダ 地中処分（浅層埋設．地下浸透等：最近貯蔵に変更） （22），（56），（57）

メ　キ　シ　コ 地中処分（浅層埋設・予定？） ！（58）

イ　ギ　リ　ス
地中処分（浅層埋設，1960年以降）　　　　　　　　　　　（29），（48）
C洋処分（独自，1967年以降はENEAに参加）　　　　　1 （59）～（61）

ノ　ルウ　ェ　ー 地中処分（浅層埋設，IFA一幻eller） （62）

スウェーデン 永久貯蔵（適地選定中） （63）

オ　ラ　ン　ダ 海洋処分（ENEAに参加） （64）

ペ　ル　ギ　ー 海洋処分（ENEAに参加）将来地下永久貯蔵も計画 （65）

ス　　イ　　ス
海洋処分（ENEAに参加）

i久貯蔵を予定（廃鉱山等適地選定中）

（63）

西　ド　イ　ツ 　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　一ﾅ終貯蔵（岩塩坑AsseH） （66），（67）

フ　ラ　ン　ス
永久貯蔵（浅層埋設，1958年～1969年Bauzot，196941三
ﾈ後La　Hague）海洋処分（ENEAに参加1971年以降中1ヒ　　　　　　　　　　　　　　　　　ー一←’」一一一・一一A一一一一一

（47），（68）

ス　ペ　イ　　ン 永久貯蔵を予定（廃鉱山） （29），（69）

イ　タ　リ　ア 永久貯蔵（適地選定中，一部浅層埋設中）　　　　　　　　　（63），（70）

オーストリア 永久貯蔵を予定（石コウ鉱山）　　　　　　　　　　　　　1（63），（71）

チェコスロバキア 永久貯蔵（人工のトンネル，石灰岩の廃鉱）　　　　　　　（72）

ソ　　　　　連 地中処分（コンクリート・ブロック、地下注入等）　　　　　　（73），（77）

イ　　　ン　　　ド 地中処分（浅層埋設・予定？） （78）

ポル　ドガル 地中処分の計画あり （79）

オーストラリァ 地中処分（浅層埋設） （80），（92）

　　1。2．3放射性廃棄物地中処分の実際

　地中処分の対象になる廃棄物は中・低レベルの液体・固体廃棄物および気体廃棄物である。廃棄物

のレベル区分についてはIAEAの標準例がある（84）がここでは慣用的に用いる。すなわ5，作業員に

個人しゃへいを要しないものを低レペル，要するものを中レペル，核燃料再処理工程より排出されるも

のを高レベルと呼ぶ（8）ことにする。廃棄物の地中処分は処分場の立地場所の局地的な条件に強く制

約されるため，場所によって種々の方式が試みられている。ここではこれらの処分方式の内，主要で

あると思われる例を紹介する。

　〔1｝固体廃棄物の地中処分

　　①　低レベル固体廃棄物

　原子力施設の管理区域から排出される放射能濃度が極めて薄く体積の大きい．いわゆる雑固体とよ

ばれる廃棄物が主である。ビニール袋，段ボール箱，木箱にいれ，何ら前処理を行なわず、そのまま

トレンチ（廃棄溝）に埋設されることが多い。排煙の処理やほこりの処理がやっかいなこともあって

敬遠されてきた焼却や圧縮による減容処理が，処分量が年々莫大1こなることから，最近再評価される

傾向1こある。
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　トレンチは，ほとんどが地表面‘こ開削された素堀りのもので，その大きさは処分場，　また同じ処分場内

でも位置によって異なる。例えばDrlgg地中処分場（英国）では幅18～27　m，深さ3．7～4．6m，

長さ640mのものが用いられている。1つのトレンチの収容廃棄物量は約76・000㎡，15，COO　ton程

度，これはWindsc、leで発生する廃棄物の15～20年分に相当するとされる。（59）アメリカ合衆国では

（22）Oak　Ridge研究所の幅約3m，深さ5m，長さ約30m，ロスアラモス科学研究所の幅15m　．深

さ8m，長さ180　m，　Hanford施設の底幅1．5m～3．5m，深さ約5m．商業埋立処分場ではBar－

nwe11処分場の幅15m，深さ6m，長さ146　m　，　West　Valley処分場の幅llm，深さ6m，長さ180

m，Morehead（Maxey　Flats）処分場の幅24　m，深さ7．6　m．長さ200　m，　Beatty処分場の幅

27m，深さ9m，長さ180m等がある。　Chalk　River研究所では幅2．4m、深さ3m，長さ90m

である。トレンチの大きさは地下水位，土質，堀削機械等によって定められているようである。商業

埋立処分場のトレンチの大きさや構造は州政府・連邦政府による認可条項として細かく定められてい

る。トレンチが廃棄物でいっぱいになれば，これを土で埋め戻す。埋め戻し上の厚さは処分場によら

ずほぼ1m程度で，中央にうず高く盛り，表面にはクローバ等を植えることが多い。トレンチにはモ

ニタリングのための井戸が設置される他、トレンチ内に溜まる雨水浸透水をくみあげて処理する等の

安全対策が講じられることがある。アメリカ合衆国では．商業埋立場（3社6処分場）における．特

にβ・γ廃棄物の処分量の伸び率が著しいぷ8）

　　②中レベル固体廃棄物

　廃水処理系統に用いるイオン交換樹脂，グローブ・ボックスやホット・ラボと呼ばれる高濃度の放

射性物質を使う実験室から排出される廃棄物が主である。素堀りのトレンチに廃棄物を直接埋設する

ことはなく，容器にいれたり，処分施設内へ処分するのが普通である。コンクリート製あるいは鉄製

および素堀りの堅穴（管）内に．容器に容れた廃棄物を投入したり（例えば，カナダのChalk　River

研究所，米国0）Los　Alamos研究所），鉄製の箱に廃棄物を収納してトレンチ内へ埋設したり（米

国国立原子炉試験場，　Savannah　River研究所），地中に設けたケーソン中に廃棄i物を収納したり（

米国，Hanford施設），ドラム罐詰にした廃棄物をコンクリート製ピットに収納し，ピットがいっぱ

いになるとコンクリートを流し込んでピット全体をコンクリートの固まりにしたりする（Chalk

River研究所）。　Hanfordで使われているケーソンは鉄製で容積約22m3、1ケーソン当り収納される

廃棄物の放射能量は平均800　ci，最大で57，000　Ciである。　Chalk　River研究所のコンクリート・

トレンチは幅4．8m、深さ3m，長さ61　mであり，これを40区分して用いるが，最終的には約880　ms

のコンクリートの固まりができることになる。同じような処分法がソ連でも採用されている。（77）モス

クワ市放射線安全中央局では，コンクリート容器にいれた固化廃棄物を，液体廃棄物で粘りまぜたセ

メントで固めている。最終的には地下数m，地上3mたて、よこそれぞれ20～30m程度のコンクリ

ートの固まりができることになる。

　　③高レベル固体廃棄物

　高レベル固体廃棄物，すなわち使用済核燃料の再処理によって生ずる放射性固体廃棄物は世界のい

つれの国，いつれの方法によっても処分されていない。この廃棄物は放射能レベルが極めて高いため，

しゃへいが必要なだけでなく，自己発熱するため除熱しなければならない。廃棄物を液体のままで貯溜

していると除熱，タンクの交換等の維持管理が繁雑であるだけでなく，何らかの事故で容器が損傷し
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た場合には環境に及ぼす影響も人きくなるから，将来はセラミックやガラスで固化することが考えら

れている。（85）’（86）米国のIdaho化学処理工場では硝酸アルミニウムを多量に含む高レベル廃液を噴霧

蝦焼してできた粒状固形物が，地下6mの地中に設置されたステンレス鋼製ビン中に貯蔵されている。

（e「）この粒状固化体の比放射能は130　Ct／kgで，発熱量は142～430　kcal／hr・m⑨，貯蔵中のビン内

の最高温度は225℃であったという。このビンはコンクリート容器内に納められているが．必ずしも

コンクリート容器は必要でないとの見込みが得られている。貯蔵用ビンの耐用年数は約500年と見込

まれている。高レベル固体廃棄物の処分では，土のもつ放射線に対する遮へい効果が利用されている

にすぎない。

　　④　大型機器

　原子力機器や施設が耐用年数に近づくと，ドラム罐等には収容できない大型の機器や装置が廃出さ

れるようになる。これらには，グローブ・ボックス，再処理施設のプロセス機器，廃原子炉等がある。

米国やカナダではこれらの大型機器が地中に処分されている。（22）Hanfordの200　E地区では，　Purex

法による再処理施設を解体し，’F台の貨車にのせて貨車ごと半地下式のトンネル内に処分している。

Savannah　River研究所では，例えば6万C1の放射能を有する再処理施設の反応器を炭素鋼コンテ

ナに収納し，コンテナごと地中に埋設している。廃原子炉の処分例も多い。カナダのChalk　River

研究所では事故を起したNRX炉の他，2基の研究用原子炉（出力40　MWおよび200　yW）が，米

国の商業埋立処分場であるBarnwe11処分場では極地用の原子炉，研究用原子炉（出力10　MW）等3

基が，地中に処分されている。また米囚原子力委員会は1971年～1974年にかけてエルク・リバー炉

（1960年完成1962年臨界，電気出力22．5MWのBWR炉）を約600万ドルを費して，解体・撤去し．

発生した固体廃棄物をワシントン州Rlchland，ケンタッキー州Morehead，イリノイ州Shefiel　d

の認可埋設処分場で地中処分している。（88）

　　⑤超ウラン元素廃棄物

　米国では同じ固体廃棄物でもβ・γ廃棄物と超ウラン元素で汚染した廃棄物（α廃棄物）とでは管

理の方針が異なる。すなわち，10　nCi／g以下の超ウラン元素廃棄物は地中に処分するが．10nCi／

9以上の廃棄物は20年間を目途にして再び取り出しがロ」能なように工学的に貯蔵することになっている。

20年後には廃棄物を再び取り出して，国の処分場（例えば岩塩層）で最終処分するようになっている。

再取り出しn∫能な工学的貯蔵法は施設によって種々な方法が試みられている。例えば．Oak　R　idge

研究所では，廃棄物を200eのドラム罐に容れて半地下式の簡易建屋に貯蔵したり，コンクリート管

中に貯蔵しており，Savamah　Rlver研究所ではコンクリート・キャスク　（直径2．1m．高さ2．3m，

重さ約9ton）にいれて地上に保管したり，地表面に打設したコンクリート・スラブ上に廃棄物をい

れた亜鉛メッキ・スティールドラムを積み・重ねて土で覆ったりしている。　Los　Alamos科学研究所

ではドラム罐あるいは耐水耐火処理した木箱中に廃棄物をいれて容器ごと地下トレンチに埋設し，

　Idaho原子炉試験場ではパッドと呼ばれる方式によってドラム罐あるいは耐水耐火処理した木箱中

に廃棄物をいれて地中に積み上げて覆土している（1つのパッドは幅45．7m．長さ222．5m．高さ

は端部で3．6m，中央部で5m）。　一般に商業埋立処分場では，超ウラン元素廃棄物は処分あるいは

貯蔵されない。核燃料物質を含む廃棄物を貯蔵する場合には核臨界性を除くため．例えば2004ドラ

ム罐当り200g以ヒの核燃料物質を含んではならない等の制約が課される。
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　〔2｝液体廃棄物の地中処分

　　①低レベル液体廃棄物

　低レベル液体廃棄物の地中処分法として実用されている方法は主として．浸透池に廃液を導いて地

下浸透をさせる方法と．浸透溝等の施設を用いて地下浸透させる方法とである。両者は廃液が大規模

にたん水するか否かの相違があるだけで，廃液が自然に浸透するのにまかせる点等本質的にはほぼ

同じ処分方法である。米国のSavannah　Rlver研究所では河川へ直接放流するにはやや放射能濃度

が高い廃液を地下浸透させるために浸透池が使われている。廃液の浸透池への供給速度は100～1000

m8^week程度である。この池は人工的に堀られたものであり，10年以上にわたって使用されている。

3H．1311を除き全部で2，500・ciの核分裂生成物と13・ciの超ウラ・元素が処分されたが．近くの

小川にまで到達した放射性核種は3Hのみである。（se）同じくHan　ford施設では3×105㎡もの浸透

池が用いられている。浸透池への廃液の供給量は降雨量，蒸発量，地下浸透量および廃液の供給量が

’昇衡して池の水位が一定になるように定められている。Hanfordでの廃液の供給量は30，000　ms／day

である。使用開始以来20年以上の経験を有し，β放射能にして20，000　ctを含む3×108㎡の廃液が処

分されている．（E2）カナダのC・・lkR・・e・研究所では幅37m課さ2．5m．長さ70mの灘作。て

その底に4～6cm大の石を充填して低レベル廃液の処理施設として用いている。　1966年までに同施

設を用いて処分した廃液は総量で12，335　C，，内90Srが2，500　ctを占めていた。（st）低レベル廃液であ

るとはいえ放射性廃液を地表から浸透処分している例は北米大陸以外にはないようである。（89）米国の

商業埋立処分場では廃液は処分されない。処分場まで液体のまま運搬し，処分場で固化した後地中処

分する方式が一時期採用されていたが，現在はそのような処分法は禁止されている。

　　②中レベル液体廃棄物

　中レベル液体廃棄物の地中処分法として用いられている方法には，地中に構築した設備を用いて地

中に浸透させる方法．地下注入する方法，セメント等の固化剤と共に地下注入し地中で固化させる方

法等がある。米国のHanford施設ではCribと呼ばれる地中設備に中レベル廃液をパイプで導いて

浸透処分している。設計処分速度は400e／n“．　dayで，廃液の供給はCribの直下約50mにある地下

水中の90S”1Stc，・60ご。等の長半減期核種濃度が飲料水中最大許容濃度の1／10に達するまで続けられ

る。これは．地下水面までの土壌が放射性核種を保持する能力を考慮してのことである。Cribの耐用

年数は3～5年である。1967年までにこの方法で処分された廃液は2．3×107㎡，3×iO6　Ctにも及

ぷが．Cribの下の地層に残存している放射能量は5×iOsCtに減少しているとのことである。（24）’（52）

廃液を地下注入する方法は米国では，ここ数年規制される傾向にあるが，唯1の例をIdaho国立原

f・炉試験場にみることができる。（99）’（89）規制されるに至った主な理由として，廃液を注入する地層が

人の生活圏から隔離されていることを確認することが難しく，非経済的であること等が挙げられてい

る。Idaho国立原子炉試験場では地表面下約180　mの地下水層（この地下水層は人の生活圏から隔離

されていない）中へ主として3Hを含む低中レベル廃液を’巨均4，300　m’／　dayの割合で注入処分して

いる。（9°）米国以外では・連の例力靖名である。（74）・（”）・（・・）ドミト。ボグラ．ドでは地麺下1，000～

1・500mの地層に10’2～10－71tCi／miの廃液を360　m｛／dayの割合で注入し，1966年以来約60万

ms�酷??ｪしている。　Malekessでは1963年～1970年の間に深さ約400mの5本の注入井戸を用い

て1．2×106㎡，5×iO7　Ciの廃液が注入処分されたという。（91）西独でもlct／㎡程度の3H廃液を
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地表面下約900mの地層中へ注入処分しようとしている。（91）

　米国のOak　Ridge研究所では1967年以来，　Hydrofracturlngとbg．ばれる特殊な方法で中レペル

廃液を地中処分している。（2）’（51）この方法は，放射性廃液をセメントやフライ・ア・ソシュ等と粘りま

ぜてペースト状にし105kg／c㎡～175　kg／㎝2の圧力を加えて地表面下300～400　mの衡岩層中の水平

クラック中に押し込む。廃液は時間が経てば固化して頁岩の一部になってしまう（平径約150m，厚

さ3Mの廃液の固化体が鉛直方向に幾枚もできることになる）。　この頁岩fMは数1・000年間にわたっ

て安定な地層であったと推定されており，それ故本方法は極めて安全性の高い処分法であるとされて

いる。現在は1967年以来使用している頁岩層のクラックを使いつくしたので，新しい位置へ処分位

置を移動させつつある。

　　③高レベル液体廃棄物

　井上は，高レベル液体廃棄物が1白接地中に処分された例があることを紹介している。（8）最近ではこ

のような例は皆無で，全て貯蔵用タンク内に貯蔵され．厳重な管理をうけている。

　（3）気体廃棄物の地中処分

　原子力施設の地下立地や，再処Kl工場から排出される放射性気体廃棄物を処理することを目的にし

て研究・開発が実施されている。（19）’（go）’（93）’（sc）例えば，米国Idah。国立原子炉試験場では1・OOOct

のmo　Xeを含む空気約28・OOO　ma’　「t．地表面下約40　mの地中に注入する実験を進めている∫19）注入終了

後24日間に地表山を経て人気中に逸散した1saXeはたかだか0．5　Ctであり，1SSXeは地表に到達する

までにその濃度が10－8倍に減少したことが確かめられている。放射性ガスの地中での挙動に関する理

論が同実験の実測データを用いて検討されており．これらの理論を用いて放射性気体廃棄物の地中処

分場を設計しうることが示されている。（es）

　　1．2．4放射性廃棄物地中処分の経済性

　放射性廃棄物の管理方法の設計，すなわち，廃棄物の種類，量（体積・放射能量），質，発生場所

等を考慮して，どのように処理・処分方法を組み合せて廃棄物を管理するのが最も合理的であるかと

いう問題は極めて重要である。しかし，合理性の判断基準を経済性に求め．処分法を地中処分と海洋

処分とに限定しても．両処分法をどのように組み合せて廃棄物を処分するのが合理的であるかという

問題はまだ完全には解決されていない。

　ここでは，諸外国で実用されている地中処分の経済性を整理する（表一1．7参照）。表一1．7に示

した廃棄物の処分費用は，処分用施設の構築・処分作業・処分用容器・安全管理・廃棄物の輸送等に

要する費用を全て含んでいる。ただし、処分用施設の操業予定年数や利子率等費用計算の基礎は，処

分場や国によって異なり内には費用計算の基礎が明らかでないものもある。Barnwell処分場他3ケ

所の商業埋立処分場の処分費用は．処分場へ運び込まれる廃棄物の引き受け価格である。廃棄物の処

分に要する費用の内訳については次のような報告例がある。すなわち，米国Los　Alamos研究所では，

廃棄物をトレンチ内に処分する場合に必要な費用の12％は安全管理に，12％は埋設に．16％は輸送に、

28％は廃棄物の収納容器に，そして残り32％は人件費となっている。（ng）英国のDrigg地中処分場では，

必要な費用の45％が人件費に．30％がトレンチの堀削と埋め戻しに，20％が輸送等に費やされている。

（59）一方t廃棄物の最終処分法として考えられている種々の処分法の経済性の比較については表一
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1．8のような報告例がある。（45）ここで，処分の対象にされている廃棄物は使用済み核燃料の再処理に

よって生じる高レベル廃棄物である。処分法の費用推定の精度は表一1．7の場合程は正確ではなく，

また費用推定の基準も同じではないから表一1．8はこれらの処分方法の経済性を比較する充分な判断

基準にはならない。地中処分等の処分法に比べて，宇宙処分法、消滅処分法等はほぼ10倍高価につく

ことがうかがえる。

表一1．8　廃棄物最終処分法のコスト比較例

　　　　　　　　　　　　　　　　　　（文献（45）より引用，一部省略）

再処理廃棄物 単位電力量

最終処分の方法 1ton当りコスト 当りコスト
（万円／ton） （円／kW・hr）

1　地　中　処　分

廃鉱山への固体廃棄物の処分 270～360 0．010～0．014

人工の洞窟への固体廃棄物の処分 360～510 0．014～0．Ol9

廃鉱山への液体廃棄物の処分 192 0，007

爆発で造った洞窟への液体廃棄物の処分 189 0，007

深い地層への固体廃棄物の処分 300～330 0．012～0．Ol2

深い地層への液体廃棄物の処分 240 0，009

ノイドロフラクチャリングによる液体廃棄物の処分 330 0，013

2　極氷中への処分 600～720 0．023～0．027

3　海洋底への埋設処分 420～510 0．Ol6～0．Ol9

4　宇　宙　処　分

衛星軌道・楕円惑星軌道 1200 0，645

太陽系からの脱出 2700 0，102

5　消滅処分（核分裂炉） 1140 0，045

（注）各数値は各々の処分法の経済分析の基礎が必ずしも同一ではないので厳密な比較はでき

　　ない。大略の参考値と考えるべきである。

　1．3我国における放射性廃棄物管理の現状

　放射性廃棄物の発生量および蓄積量がかなりの量になっていること，および廃棄物量が将来にわた

って増々増加するであろうことはすでに述べた。現在までに発生した放射性廃棄物は，原子力発電所

においては発電所敷地内に，大学・病院・研究施設・RI使用事業所等で排出される廃棄物について

は日本アイソトープ協会によって回収され．日本原子力研究所・東海研究所に保管されている。日本

原子力研究所大洗研究所は独自の廃棄物保管場を有しており，近く本格操業にはいる再処理施設も同

様の保管場を有する予定である。発電所の廃棄物保管施設は主として倉庫であるが，前述の東海研究

所，大洗研究所では廃棄物の放射能レベルに応じて種々の貯蔵方式が採用されている。（97）

　これらの放射性廃棄物をどのような方法によって処分するか，その基本方針を我国は最近明らかに

した。この基本方針の中では，地中処分法と海洋処分法とが実用的な最終処分法であるとして具体的

に検討されている。原子力委員会は．廃棄物処理・処分に関する研究開発の従来の成果を整理すると
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共に，今後実施すべき研究・開発課題を設定しつつあり，同時に廃棄物対策のマスター・スケジュー

ルを策定しつつある。図一1．3は同委員会が中間報告書において示した放射性廃棄物対策プロジェク

トのスケジ＝一ルである。（ce）廃棄物の海洋処分は，最初に同処分法が検討されてからすでに10数年を

経ており＠）かなり準備が進んでいる。試験的海洋処分は昭和53年度より開始の見込みであり，すで

に処分海域の選定や処分する廃棄物が満たすべき要件の策定等も終っている。　一方，放射性廃棄物の地

中処分については，放射性物質を地中に埋設することが法律によって禁止されている（100）ことも原因

して，廃棄物の有望な処分方法であるとの位置づけをされるようになって以来（101）数年しか経って

いない。それ故，図一1．3よりも明らかなように地中処分のスケジュールは海洋処分のスケジュール

に比べると数年の遅れがある。図一1．3中，海洋処分，陸地処分＊の対象となる放射性廃棄物は，中

・低レベル固体廃棄物である。

　放射性廃棄物の処分に関する業務・技術開発を一貫して実施する機関として，1976年10月，財団

法人原子力環境整備センターが発足した。我国においても，国の責任の下に放射性廃棄物が処分され

ることになる。

　1．4本研究の目的

　放射性廃棄物の処理・処分は，早くから原子力発電の技術（炉工学等）と並んで，原子力平和利用

推進のたあの車の両輪と言われてきた。しかしながら，放射性廃棄物処理・処分にたずさわる研究者

数の不足．研究予算の不足等がわざわいして，この分野の研究は比較的少数の研究者によって学術的

に発展させられてきた傾向が強い。この傾向は放射性廃棄物地中処分の研究分野において特に著しい

といえる。

　近年，原子力発電の技術が核燃料物質の探鉱から廃棄物処理・処分までを含む総合システムとして

把握されるようになってきた。既述の核燃料サイクル論がそれにあたる。このような検討によって原

子力発電システムの見直しが進められるにつれて，原子力平和利用の推進のためには廃棄物処理・処

分問題の解決が不11J決であることが増々強く認識されるようになってきた。1976年6月，国の方針と

して放射性廃棄物対策プロジェクトの目標（図一1．3参照）が策定されたのも，これらの事情を反映

したものと考えられる。

　本研究は，核燃料サイクルの内，いわゆるダウン・ストリーム（バック・エンド）の1部を構成す

る放射性廃棄物の最終処分問題に光をあて，特に放射線学的安全性の面から廃棄物地中処分の一体系

を提示することを目的にする。放射性廃棄物を地中に処分する場合には，廃棄物の処分に伴って生じ

ると期待される放射線障害の程度が限度以下であることが先ず保証されねばならない。このためには，

｛1）環境中に漏出した放射性物質の移行過程を把握して，｛2廃棄物を地中処分することによって生じる

と期待される潜在的放射線障害の程度を推定する手法を開発し，（3）廃棄物処分場を安全性を確保する

観点から，最も望ましい位置に立地させ，さらに（4拠分の実施後は当該処分場に処分した廃棄物中に

含まれる放射性物質がどのように環境中を移動し，人によって摂取されるかを監視し，必要な場合に

は有効な対策を講じる，一連のシステムが準備されねばならない。本研究では，廃棄物地中処分シス

＊地表面あるいは地表面下において実施する保管（貯蔵）と地中処分とを併せて陸地処分と総称して
　いる。（98握述するように，本論文では地中処分に重点を置いて検討する。
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テムを構成するために（11～〔4｝の問題にとりくみ放射性廃棄物地中処分を設計し，管理するための理論

・手法を提示することを目的にする。

　第1章では，放射性廃棄物の処分問題をめぐる内外の現状を整理すると共に．原子力の平和利用を

推進するためには放射性廃棄物の安全な処分方法を確立することが不可欠であり，廃棄物を安全に地

中処分するためには，地中処分場を合理的に立地選定する必要があることr安全性を評価する方法を

確立する必要があること等を指摘し，本研究の目的が4つの課題に集約されることを述べた。

　第2章では，既述の4課題の内，第1の課題すなわち，環境中に漏出した放射性物質の移行過程を

把握する課題の理論的側面について検討する。すなわち，まず放射性物質の地下帯水層における挙動

を記述する従来の諸理論を紹介する。ついで地下通気層における放射性物質の挙動を，土壌水分の非

定常浸透現象を考慮して記述する基礎式を提案し，従来の理論との関係を数学的に明らかにすると共

にその物理的意味について検討する。

　第3章では，第1の課題の実験的側面について検討する。すなわち，第2章で紹介・提案した理論

を検証するための実験的研究を実施する。まず，放射性核種が土壌に保持・固定される難易度を計量

する尺度となる分配係数値が種々の環境因子によってどの様に変化するかを，放射性核種がイオン状

で存在する場合と非イオン状で存在する場合とについて検討する。ついで．帯水層模型地層を作製し，

同地層における放射性核種の移動を長期間にわたり追跡して，第2章で紹介する井上の理論が実験結

果を解釈する有効な理論であることを示す。さらに，通気層模型地層を作製し，同地層における放射

性核種の移動を把握して，第2章で提案する通気層における核種移動予測方法の適用可能性を検証す

る。

　第4章では，第2章，第3章の成果を利用して第2および第3の課題について検討する。第4章は

本研究の主要部を構成する。まず，放射性物質の環境中での生態学的な移行経路に注目し，第2章，

第3章の成果を利用して，廃棄物を地中処分することによって最終的に人が受けると思われる放射線

障害の程度を推定・評価する手法（安全性の評価手法）を提案する。提案した安全性の評価手法を内

外の放射性廃棄物地中処分場・陸地保管施設に適用し，それぞれの立地特性を評価する。廃棄物地中

処分場の立地に好ましい条件を感度解析の手法を用いて定量的に検討し，処分場の立地条件を優先さ

れるべき順位と共に明らかにする。当該場所が安全性の観点からみて廃棄物処分場の立地にどの程度

望ましいかを評価するための簡便法（評価図表による方法，近似計算による方法）を提案する。さら

に，安全性を確保するために最も望ましい放射性廃棄物地中処分場の立地選定法について検討し，電

1計算機を用いて処分場を最適立地させる方法と立地選定例を示す。

　第5章では．第4の課匙‘こついて検討する。　すなわち，第4章で選定された処分場に放射性廃棄

物を地中処分する場合を想定し，処分した廃棄物に起源を有する放射性物質の環境中での移動を検知

するためのモニタリングのあり方について検討すると共に，モニタリング井戸の配置・設計の方法に

ついて検討しモニタリング井戸の合理的な配置例を示す。

　最後に第6章では、本研究で得られた成果を整理・要約して示すと共に，今後解決すべき問題点を

整理する。

　本研究では，処分の対象となる廃棄物を原子力発電所から発生する放射性固体廃棄物に限る。廃棄
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物の放射能レベルや，固化剤，容器等は限定しないことにする。　廃棄物の管理政策からすれば、廃棄物

を保管（貯蔵）するか，処分するかは極めて大きな差異であるが，放射性物質が環境中に漏出すると

いう観点からみれば．漏出量あるいは漏出率の大きさが異なるだけである。放射性物質が環境中に漏

出する可能性があるという点で，両者を区別する必要はない。本研究では．最終処分と陸上での保管

を併せて研究対象とし，便宜上これを地中処分と呼ぷことにする。本研究では廃棄物を陸上で処分す

ることを前提にする。本研究によって得られる結論は原子力発電所以外から発生する放射性廃棄物．

例えば核燃料再処理廃棄物，および重金属等の有害物質，有毒物質等を含む非放射性廃棄物の地中処

分問題にも有効に適用することができる。
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第2章　放射性核種の地中移動に関する理論的研究

　2．1概　　　説

　放射性廃棄物を地中処分する場合には，環境中に漏出した放射性物質がどのような生態学的連関を

経て，再び人間の生活環境に戻り，人体に摂取されるようになるかを把握することが．まず第1に必

要になる。従来より，放射性物質の地中での移動を論ずる理論は，地層を構成する上壌の物理化学的，

水理地質学的性質が複雑であることにより．あまり体系的に発展させられてきたとはいい難い。ここ

ではまず，放射性物質の地中での挙動を記述する上で重要な従来の諸理論を整理する。ついで．放射

性核種の通気層での移動を記述する基礎式を提案する。

　2．2放射性核種の地下水中での存在状態

　放射性核種の環境中での挙動を論ずる従来の理論のほとんどは，放射性核種の環境中での存在形態

が不変であることを暗黙の内に仮定している。特に．放射性核種の地中での移動を論ずる場合には，

核種がイオン状で存在すると仮定することが多い。（1）この仮定は多くの場合について．妥当であるこ

とが実験的に確かめられつつあるが，同時にこの仮定が妥当でない事例も報告されている。しかも、放

射性核種が非イオン状で存在する場合には，地中での移動速度がイオン状で存在する場合よりも速く

なることが実験的に確かめられつつある。（2）本研究は，非イオン状の放射性核種の地中移動を論ず

る基礎理論を展開することを主な目的とはしていないので，ここでは非イオン状の核種の地中移動特

性がイオン状の核種の移動特性とどの様に異なるかを提示するにとどめ、併せて核種の存在状態を予

測する方法の現状について紹介する。9（∀を例として、非イオン状90Yの地中移動特性について実験

的に検討した結果については第3章で述べる。

　放射性核種の地下水と七壌との間での分配に関与する機構に∫ま，イオン交換，物理吸着、化学反応，

混晶の形成，結晶構造中への侵入等種々があり，　実環境中でこれらのうちのどの機構が支配的であ

るかは，核種の存在形態と深い関係がある。それ故，放射性核種の環境中での存在形態の差異はその

核種の環境中での挙動特性の芳

異となって理れる。図一2．1は

同じ条件で調整した砂カラムを

通過する各々イオン状goγおよ

び非イオン状90Yの流出曲線を

示している。イオン状の90Yが

砂に吸着されてほとんどが砂カ

ラムから流出しないのに対し，

非イオン状90yは砂カラム中で

の移動速度が極めて大きい。一

方．図一2．2（3）は．同じく砂

カラムCC　65Znを含む地ド水を通

0

　6　0。∨心

ぎ竈ヨ還

の

　　　　　　　　　　10C　　　　　　　　　　　　　　　200　　　　　　　　　　　　　　　　300

　　　　　　　　　　　　　流幽量ml

図一2．1　イオン状および非イオン状90Yの砂カラム流出曲線
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　　　　65　　　　　Zn水して，

の流出曲線を、

地下水の物理化

学的性質を変え

て実測したもの

である。すなわ

ち，図中の曲線

1は地下水中の

Cα濃度が未飽

和で砂中の炭酸

カルシウムが水

中へ移行する傾

向にある場合の

1

oO＼O

　5　む

0．

　　　　　　　　流川駄、f

図一2．2　65Znの土壌カラム流出曲線

65Znの流出曲線を．曲線2は地下水のC。濃度がほぽ飽和濃度に等しい場合，また曲線3は地下水

中のCα濃度が過飽和状態にあり，水中のCaが炭酸カルシウムとして沈降する傾向に保った後，通水

量が4．49を越える付近でCa濃度が未飽和状態にある地下水を通水した場合の65　Znの流出曲線であ

る。図一2．2では，図一2．1の90yと異なり，当該放射性核種H身の存在形態が変わったのではなく．

核種の輸送媒体である地下水の物理化学的性質が変化したのであるが（65Znの存在状態がど0）ように

変化したかは確認されていない），やはり放射性核種の移勤特性の著しい変化が認められる。本研

究では，実験データを収集することによって，従来の理論ではとり扱い得ないようなこれらの現象を

個々の核種における特例としてその移動量を予測するという経験的手法を採用するにとどめる。幸い．

現在，天然の地下水中で非イオン状態で存在するとの疑いが持たれている放射性核種は半減期の短い

ものが多いので，放射性物質が環境中に漏出した場合の放射線学的な安全性を評価する場合には．こ

の経験的手法で充分に目的を達成することができる。

　放射性核種の水中での存在状態および存在形態を理論的に推定しようとする研究は現在では，主と

して分析化学者等によって進められており，その成果も多く発表されている。（4）～（8）ただ，これらの

研究成果は、なお実際の環境水中での核種の存在状態を予測しうる程度にまでは進んでいない。図一

2．3（9）ま純水中に投入されたSrがどのような存在形態で存在するのが安定であるかを，熱力学データ

を用いて算出し，酸化還元電位Ehと水素イオン濃度pHとをパラメータにして図示したものである。

同図iζよるとSrは中性付近の純水中では2価の陽イオンとして存在するのが熱力学的に安定であるこ

とが解る．この。とは燃の地下，kをn】いて・・∫，・）存在状態を調べた結果ともほぽ一致している。（’）

現在，種々の分析手法（lo）を用いて環境中での放射性核種の存在形態および存在状態を実験的に把握

し，理論的予測の信頼性を高める努力が払われている。（11）’（12）

　本研究では，特にことわらない限り，イオン状の放射性核種について検討する。
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　2．3放射性核種の交換平衡

　放射性核種の地下水と土壌との間の分配

現象について考える。土壌は環境中では，

極まれには正に帯電することもあるが，多

くは負に帯電しており，それ故陽イオン交

換材としての性質を有する。地下水層中で

土壌と地下水とが作る系は，構成成分が多

くしかも不均質であるため．系内での放射

性核種の挙動を正確に記述する理論は現在

のところ報告されていない。分配現象の理

論的取り扱いは，人工的に合成したイオン

交換樹脂について展開された理論を参考に

して，その基本的考え方を応用・適用して

いる段階にある。ここでは，まずイオン交

換樹脂によるイオンの交換吸着反応につい

て厳密に展開された理論を紹介し，ついで

図一2．3　5・の電位一pH平衡図（H20　一　S’系：25℃）その理論の地下水系への適用の現状を紹介

　　　　　　　　　　　　　　　　　（文献〔9｝より引用）
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　する。

　　2．3．1イォン交換の熱力学a尋　＊

　溶液中のイオンの溶液とイオン交換体との間の交換現象は，熱力学的には，イオン交換体内の特殊

な電解質溶液と．それに接する外部溶液との間の交換平衡現象としてとり扱うことができる。この平

衡関係の理論は合成イオン交換樹脂の場合，熱力学的に厳密に取り扱うことが比較的容易であるが，

その理論を天然の無機陽イオン交換体である土壌にあてはめて，現象を定i的に解明することは不可

能に近い。しかしながら土壌もまた，イオン交換体としての性質を有するから，この理論を用いて土

壌と地下水との間のイオン交換平衡を定性的に理解することは可能である。

　今．Aa＋型のイオン交換体を，電解質β袖・XOを含む溶液に浸すと、次式で表わされる平衡が成立

する。

bA・凡十aB・X6＃aB・k＋bA．）垣
…………… i2－1）

材・価数酪…　bの陽仲・ne＋とBb＋との間の選択系数（交換平衡定数）弓を次式（2－－2）

で定義すると（但し．9A・9B；交換体内でのA

イオンのモル濃度）、

　　　　弓三（9B）a・（CA）b

　　　　　　　（9A）b・（CB）a

Bイオンのモル濃度，CA・CB；外部溶液中でのA，B

　　　　　　　　　　　　　……………（2－2）

・本節で紹介する仲ン交換の熱力学は成田等（’3）の行な。た輪展開を鯛化したものである，
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K］`EIは，　A，B両イオンの交換体内での活動度係数，元1，元．外部溶液中での活動度係数、　rA．

rBおよび交換体内でのA，B両イオンの部分分子容VA．　VBを用いて

　　　　⇒疏緩i≒i：il＋f・（・V・一・・B・　　一一（・一・・

と書くことができる。但しRは気体定数，Tは絶体温度，πは温度および外部溶液‘ζかかる圧力が一

定の場合に，イオン交換体の体積のみの関数となり，圧力の単位を有する量である。πはまた膨潤圧

と呼ばれることがある。

　今，イオン万＋とイオンBb＋との分離定数胡を次式（2－4）で定義する。

　　　　・2一㍑≡ξ

イオンpa，イオンβρの分配係tw　kd，Aa＋，　kd，Bb＋を次式で定義すれば，

　　　　k・…＋一ξ・軸鴫

分離係数Sξと分配係数kdとは次のような関係にある。即ち．

　　　　・£一㌶一鯵：

となる。上式より明らかなように，sliは容易に実測できる量であり，

着されることを意味する。式（2－2）、

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（τ）b・（r）a　　l

　　　　　　　　　　　　b　　CB　b　　（7B）・（rA）　　bm

・・・・・・・・・・・・… @（2－4）

・・・・・・・・・・・・… @（2－5）

…………… i2－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　sli＞1は踏オンがAa＋イ

オンよりよく交換吸着されることを意味し，またSβ〈1はノ＋イオンがBb＋イオンよりよく交換吸

　　　　　　　　　　　　　　　　　式（2－3）を用いると，sliは次式のように変形できる。

z・sli－（1－⊥）z・旦＋⊥∠・当．＋－L（biiA・一・・iTB）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　……………（2－7A）

　　　　　　　一（1－÷）輪＋÷砺蹴＋†÷（痴一㊥

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　……………（2－7B）

　　　　　　　一（÷－1）t・…A＋÷疏篇iiii：ii＋÷合（ら一ailB）

A・B両イオンのイオン価が等しい場合（a＝b）には．式（2－7）は

　　　　…2－・・篇i篇＋÷百一ら）　　　　・・…………・（・一・）

となり、イオンの交換吸着性を決定するのは活動度係数の差および交換体内でのイオンの部分分子容

の差だけになる。従って，活動度係数の差が小さい場合には，交換体内でのイオン部分分子容が小さ

い程交換吸着され易くなる。また式（2－8）はπが大きい程分離係数が大きくなることを示しているが，

これは膨潤圧の大きなイオン交換体程選択性が大きくなることを意味している。
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A・Bイオンのイオン価が異る場合（b＞α）で，外部溶液中の主成分がAa＋イオン，即ちCA》CB

の場合には式（2－7）は，

　　　　・n・9－（÷－1）…k・，A＋÷疏蹴＋鵠（鰺一％）

となる。ところが一般に，上式右辺第二項，第三項は第一項に比べて小さいから近似的に式（2－9）と

かくことができる。

　　　　・。・2＝（！－i）・。、k、，A．（2．1）（・n，A，、・・CA）　．．＿．．．．．…（2－9）

　　　　　　　　　a　　　　　　　　　　　　　　　　　　　α

式（2－9）より次のような定性的な推論をすることができる。即ち，外部溶液の主成分がAイオンであ

るとみなせる場合は，交換体内の主成分もAイオンとなる。即ち，9A；g。。（g。。は交換体のイオン

交換容量）と見なすことができるから．kd，A＞1のとき式（2－9）よりS2＞1となりイオン価数の大き

いBイオンの方が交換吸着されやすくなり．その程度はイオン価数の差が大きい程またkd，Aが大きい

程著しくなる。

　ん∂詔三1のとき．即ち交換体内と外部溶液中での主成分Aイオンの濃度とがほぽ等しい場合，sli

もまた1に近くなり，イオンの交換吸着の選択性は式（2－7B）の第二項．第三項によって定まる。更

にkd，A〈1のときには．　S£〈1となる場合が生じ，イオン価の小さいAイオンの方が交換吸着され

易くなる。

　外部溶液中の主成分がBb＋イオンである場合（但しb＞a）にも同様に式（2－7　A）より，

　　　　…㌍（1－÷）…k・，B　　　　　　…・・…一・（2－1・）

となる。従一，て，kd，B＞1の場合には、主成分でイオン価の大きいBb＋イオンの交換吸着性が強く

なり，kd．8三1の場合は式（2－7A）の第二項，第三項によって交換吸着性が定まり，kd，B〈1の場

合には，イオン価の小さいAa＋イオンの交換吸着性の方が強くなることがある。土壌と地下水とが作

る系においては．通常はA・B両イオンの分配係数kd，A，kd，Bは1よりも大きな値をもつ場合が多

い。すなわち土壌に濃縮される場合が多い。それ故，以上の推論より，イオン価数の大きいイオン程

またイオン価数が等しい場合には部分分子容．従ってイオン半径が小さいイオン程，土壌に強く交換

吸着されることになる。このような一般原則が土壌と地下水とが作る系において完全に成立するとは

限らないが，このような原則は放射性核種の地中での移動の難易の順位を推定する場合に有用である。

　　2．3．2放射性核種の分配係数値

　〔1）分配係数の定義

　前節，式（2－5）で示したように，放射性核種の分配係数kdは、地下水中の放射性核種濃度Cと土壌

中の放射性核種濃度qとが平衡状態にある場・合の両者の比の値9／’Cとして定義される。放射性核種

が土壌に固定される機構がイオン交換反応であるとすれば，その反応式は式（2－1）で表わされるので．

質量作用の法則による交換平衡定数弓が式（2－2）で定められる。式（2－2）より、注目する放射性核

種Aの分配係数kdAは，
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　　　　kdA－Kgl・・ず芦一弓㌔才　　　　…・・一…・2－11）

となる。ここに．kdBは，地下水中に存在する陽イオンのうちAイオンのt壌の交換吸着反応を考え

る上で最も重要なイオンBの分配係数である。地下水中にさらに多くのイオンB・c・D・……があ

り．これらのイオンとAイオンとの交換反応が互いに独立であるとみなせる場合には，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　1　　　　　　　　　　　　　　　　　　a
　　　　k・tA一幽弓・…）‘口＋”“｛9B’9c’9D……CB・Cc・CD……｝b＋c”＋’“’・…・・…（・一・12）

となる。

　ただし．現実には放射性核種Aの分配係数に影響を与える共存陽イオンとしては数種類のイオン

（例えば，Ca＋←，晦什，17＋イオン等）を考えれば充分である場合が多い。

　（2｝分配係数値の測定方法

　分配係数の測定方法には，バッチ法とカラム法とがある。バッチ法はビーカー内に上壌と放射性

核種を含む地下水とを投入し，核種の交換反応が’F－kjに達した後，土壌および水中の核種濃度を測

定して式（2－5）によって分配係数値を得る方法である。核種と土壌と地下水とが作る系内において

は，常に放射性核種が土壌とのイオン交換反応のみによって水中から除去されるとは限らない。例

えば，核種が水中に存在する種々の陰イオンと結合して難溶性の塩を作って沈澱したり，コロイド

状になって土壌表面に吸着すること等が考えられる。したがって，バッチ法によって測定される分

配係数値は、イオン交換樹脂について厳密に定義されイオン交換による分配のみを表わす分配係数値

ではなく，多くの要因を包括したみかけの分配係数値である場合が多い。とりわけ，核種が難溶性

の塩を形成して沈降する場合には，分配係数値は極めて人きくなる。このことは．放射性核種の分

直孫叙値をイオン交換反応の理論を用いて推定・予測すること1こは無理があることを意味する。

　カラム法は，核種を含む地下水を土壌カラムに通水して得られる核種の流出曲線と水自身の流出

曲線とが，後に述べるように通水量に関して相似である性質（14）を利用して分配係数値を定める方

法である。すなわち、水および核種のカラム流出濃度が例えば流入濃度の50％となる通水量を各々

Vwater，　Vnuclideとすると，用いる土壌カラムが飽和カラムであるか，不飽和カラムであるかに

よって各々式（2－13）・式（2－14）が成立し．同式から分配係数値を得ることができる。

　　　　　　　　　　　　1－f　　　　Vnuclide　　　　　　　　　　　　　　　　ρkd　　　　　　　　　　　　　　　　　・・…………・（2－13）　　　　　　　　　＝1十
　　　　　　　　　　　　　f　　　　Vwater

Vnuclide

Vwater
　　　1－f
　　　　　　　pkeq＝1十
　　　　fS

・・・・・・・・・・・・… @　（2－14）

　ここに，fは土壌カラムの空隙率．　Sは水による飽和度，ρは土壌の密度である。後に述べるよ

うに式（2－14）は，不飽和土壌カラム内の土壌水分が一様になった後に成立する式であるから，同

式を用いて分配係数値を決定するためには，不飽和カラムに核種の水溶液を供給する前に必ず充分

な時間，水のみを供給してカラム内の土壌水分の分布を一様にすることが必要である。飽和度Sは

カラムに供給する水の供給強度を変えることによって調節することができる。

一33一



　カラム法によって測定される配分係数値とバッチ法で測定される分配係数値とが常に一致するとは

限らない。放射性核種が土壌によって収着され難い，例えば非イオン状態で存在する場合には，土壌

層による核種の補集を無視しうることから，カラム法によって測定した分配係数値がほぼゼロになる

のに対し，バッチ法によって測定した分配係数値は非イオン状核種の沈降現象などを評価するためゼ

ロにはならない。（1）このため、水田土壌や湖・沼の底泥などへの核種の移行を検討する場合のように，

土壌層中を水が定常的に移動することがない系における核種の分配を論じる場合にはバッチ法による

分配係数値を用い，一方，地下水層中における核種の地下水から土壌への移行を検討する場合のよう

に，土壌層中を地下水が定常的に移動するような系での核種の分配を論じる場合にはカラム法による

分配係数値を用いることが多い。

　（3）分配係数の工学的意味

　核種および地下水の移動速度vwa・ter・vnuciideを用いて式（2－13）を書き換えると，

　　　　多蒜一1＋L7∫Lf・kd　　　　…一・……（・－15）

となる。Vwater・f．　pは地層によって定まる定数であるから，放射性核種の地中移動速度は分配

係数値によって定まることになる。式（2－15）の右辺をKfとおき．例えば．放射性廃棄物の地中処

分位置から，処分場の敷地境界までの核種の移動距離をL，核種の処分量をMo、崩壊定数を2とす

ると，敷地境界で人が地下水を飲用することによってうける潜在的内部被曝線量Itsは，地中での拡

散・希釈等の効果を無視すると，

A－kM。　exp〔－2Lκf／V　w・t・・〕 ・・一・・・・・・・・… @　（2－16）

で与えられる。ただしkは核種量を被曝線量に換算するための換算係数である。

　式（2－15）．式（2－16）より分配係数値が大きな核種ほど地中を移動する速度が遅くなり，これらの

核種による潜在的内部被曝線量は同一地1商においては核種に応じて2Kfの指数乗に比例して減少す

ることがわかる。放射性廃棄物の地中処分法は．土壌のもつ交換吸着能を利用して放射性核種をその

半減期に比べて充分に長い間地中に保持することにより安全性を確保する方法であるから、核種の地

中での移動の難易度を表わす分配係数は，放射性廃棄物地中処分の放射線学的安全性を評価する場合

に極めて重要な役割を果たす。

　（4）分配係数に関する従来の研究

　放射性核種の分配係数値は，測定方法、核種，核種の存在状態．核種の濃度，地下水中の共存イオ

ン，共存イオンの化学的安定性，土壌等々の影響をうけて変化する。ここでは，分配係数値とこれら

種々の因子との関係を論じた報告を整理して示す。

　　①共存イオンの影響
　Cearlock等（15）は地下水中に存在する多くの陽イオンとSrの分配係数値との関係について実験し，

つぎのような回帰式を得た。

kdsr＝　3．56－0．23　Cca－3．33×10－3　CK－1．68×10－3　Crva（η14／／夕）・・・…　（2－17）

ここに，Cea，　CK，9vaは各々地下水中のc㌧＋，1（＋，　Naイオン濃度（rn　eg／のである。ただし，
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2　〈　CCa　く　50

彼等は，5．の分配徽値に影響を及ぼす薙仕・としてはq九耐，凪・㌔＋樋要で

ありミクロイオンの影響は認められないと述べている。上式は，これらの共存マクロイオンの内特に

C・＋トの影響が大きいことを示している。中性付近で用いた土壌（Eph　rata砂）はpfiの影響をうけな

かったことが報告されている。

　Serne等は（16）’（17）Ca＋←，　Na＋，　K＋イオンによる855・の分配係数値についてさらに詳しく実験し，

次のような重回帰式を報告している。

kdsr－14．60－0．11・C、。－2．74×10’2・rK－6．09×10－2らα

　　　　＋2．SC×10’3・c。　CK＋1．08×10－3〈7K　Crv。＋5．7×10－4〔W。°・。

一1×10’5°・。C・1㌦a（md／y）
…………… i2－18）

　ただし，Ca＋←，　Na＋，　K＋イオンの濃度はrn　eg／∠で与えられ，4〈Cc、〈100。　式（2－17）による

kd値と式（2－18）によるkd値とは共存イオン濃度が同じであっても，試料土壌が異なるために一致は

しないが，やはり分配係数値が共存イオン濃度の増加と共に減少すること，内でもCa濃度の影響が大

きいこと，等は一致している。

　水素イオX濃度（声）による影響は，pHの変化と共に問題とする放射性核種の安定な物理化学的存在

状態が変わるだけでなく，土壌一地下水系の平衡関係が変化するため簡単には論ずることができない。

筒井・西牧（18）はpH　O～2の強酸性状態での帯水層砂の分配係数値について実験し（地下水中のCa

濃度は0．6meg／∠）．

　　　　kdSr　＝　1．29・・（mt／y）　　　　　　一・・………（2－19）

　　　　　　　　ただし，0〈pH〈2
なる関係を与えた．ここ、こq．．は土磯材・交換容量（32…g／ly－s。il）．CHは地下・k中のm

イオン濃度（me9／inl）である。一方，　Watters等（19）はpH　5～8の範囲でmoP。の分配係数値につ

いて実験し，シルト質ロームについて次の回帰式を得た。　　　　　　　　　．

　　　　；（－3．3±1．9）十（1．3土0．2）pHtn　kd
　　Po

…　一一・…　一・・（2－20）

Watters等は上式によってR。の分配係数値の概略を予測しうることを報告している。

　　②　流速の影響

　共存イオンが分配係数値におよぼす影響ほどにはそのメカニズムの解明は進んでいないが．地下水

の移動速度も核種の分配係数値に影響があるとされている。Ahlstrom等（m）は放射性核種の土壌と

の相互作用は，共存イオン濃度等のミクロな因子よりは，むしろマクロな因子に注目する方が，特に

実地層での核種の挙動を予測する場合には実際的であるとして，つぎの回帰式．

kdSr＝3．810gK十11．7　　　（ml／g） …………… i2－21）

ただし．0．13〈K〈80
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を報告している。ここにKは地下水層の透水係数（ft／day）である。

　2．4放射性核種の地中移動に関する従来の理論

　放射性核種の地中での移動を論ずる理論は，放射性物質の地層中での物質収支式と，反応式とを連

立して解くことがその主な内容であるが，その理論的展開は研究者により異なったものになっている。

1960年代およびそれ以前に提案された理論の多くは，複雑な基礎式を，対象とする現象の特性を考

慮して、できる限り簡略化し，つまり考慮する環境パラメータの数t種類を制限することによって求

める解を解析的，あるいは図解的に得ようとするものであった。それに対して，1960年代後半から

現代にかけて電子計算機の発達・普及に伴って，より複雑な基礎式をも解きうるようになってきたた

め，核種の移動を論ずる理論もその適用範囲を広くするとともにますます精密の度を深くしている。

（21）～（as）特に．アメリカ合衆国においては，1969年に国家環境政策法が制定され各種事業に対す

る環境インパクト・ステートメントの作製が義務づけられて以来．放射性廃棄物の発生から環境中で

の挙動，人体による摂取に至る生態学的連関を総合的に定量化しようとの努力が進められ．その成果

が報告されつつある。（24）～（30）このような動向を反映して，とりわけ最近では、核種の地中での移動

に関係する多量のデータを統計学的に処理し，必ずしも地中での移動機構を解明することなく，放射

性核種の地中移動を予測しようとの試みも報告されている。（31）’（32）システム工学の手法を駆使して，

放射性廃棄物の処分に伴う影響を総合的に評価する試みにおいては，すでに報告された核種の環境中

での挙動を論ずる理論が有効に利用されることが多いが、新しい基礎理論が提案されることは稀であ

る。

　ここでは，まず放射性核種の地中移動を論ずるために使われてきた諸理論の内、各々の特徴を端的に

表わしていると思われる3つの理論、すなわち（1庄として人工のイオン交換樹脂を対象にして展開さ

れた理論，②理論的とり扱いを簡略化し，しかも多核種が存在する場合の核種の移動を図解的に得る

ことをめざしたS川enの図解法（Frontal　Analysis）および〔3倣射性核種の移動を核種の輸送媒体

である地下水の運動と関連づけて説明する井上の理論，をとりあげて紹介する。従来より理論的取り

扱いが複雑であるとの理由で研究が遅れていた，通気層（不飽和地層）における放射性核種の挙動を

記述する理論については次節で提案する。

　　2．4。1イオン交換塔の理論

　地中に漏出した放射性核種は土壌によって交換吸着され，やがては自己崩壊によって減衰するが，

地下水が流動している場合には，その一部が脱着・吸着をくり返してわずかであるが移動する。この

ような現象はイオン交換樹脂塔内で生じるイオン交換現象について詳細に研究されている。ここでは．

これらの理論の内もっとも完成度が高いと思われるHiester　and　Vermeulen（33）の理論について概説

する。この理論は極めて精密で，イオン交換機構に関する考察を基にして理論を展開していくと，得

られた理論がHiester　and　Vermeulenの理論を簡略化した特例となってしまう場合が少なくない。

　Hiester　and　Vermeulen（33）は次の3条件の下に理論を展開した。

　　（1）溶液の流れの方向は一様かつ一定であり，現象は1次元的である。

　　｛2）放射性核種の自己崩壊，拡散を無視する。
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　　（3）当該イオンAのイオン交換現象は共存するイオンの内，Bイオンとの反応のみで記述できる。

　　　　すなわち，生じる反応は2イオン間のイオン交換反応である。

　Hiester　and　Vermeulenは2成分間のイオン交換反応を次式，

　　　　Aa＋＋B・R，sin＝Bb＋＋A・R・sin　　　　　　　　　　・・…・………（2－22）

で表わし．この反応の律速式をA，B両イオンのイオン価が等しい場合（a＝b）について，次式で

与えた。

　　　　莞一品ら・・．．一・A）一÷…一ら・q・｝

　　　　　　　　ここに．CO：溶液中の全陽イオン濃度（＝CA十CB）

　　　　　　　　　　　　CA：溶液中のAa＋イオン濃度（＝Co－CB）

　　　　　　　　　　　　q。。：吸着剤の交換容量（＝9A十qB）

　　　　　　　　　　　　9A　：吸着剤中のAa＋イオン濃度（－9。。一・9B）

　　　　　　　　　　　　K　：交換平衡定数

　　　　　　　　　　　　　t：時間のパラメータ

　ー方，注目するイオンAの物質収支式としては，次式を用いた。

　　　　一（箒）v－P（；テ）1＋f（箒）、

　　　　　　　　　ここに，∠：イオン交換塔（カラム）の容積

　　　　　　　　　　　　　f：吸着層の空隙率

　　　　　　　　　　　　　p：吸着剤の密度

　　　　　　　　　　　　　V：カラムに流入する液の積算量

式（2－23），

よび式（2－27）を得た。但し，vは溶液の容積速度である。

　　　　｛s＝Kf’／vのときc・／CA・；1

　　　　　t＝0　　　のとき　9A／q。。＝o

…………… i2－B）

・・・・・・・・・・… @一・　（2－24）

式（2－24）を次の境界条件および初期条件のドに，連立して解いて各々解（2－26）お

…………… i2－5）

CAO

　　　　　　　　　　　ノ（γs，t）
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　……………（2－26）
ノ（rS，t）十｛1一ノ（5，rt）｝exp｛（r－1）（s－1）｝

　　　　qイ　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　1　－1（γ5・t）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・…　t・・・・・・・…　　（2　－27）
　　　　q◎o　　　　 ノ（γ5，～！）十｛　1一ノ（5，γ～！）｝¢x『）｛（γ一1）（5－1）｝

　ここに，CAOはAイオンの液相中での初期濃度（流入濃度）を表わし、ノ（x・y）はFurnasが誘導した

関数で，次式で定義されている。

　　　　1（・，y）－1　－fe　’γ一ξ・。（2Viylti）dξ　　　　　…・………一（2－28）

　　　　　　　　　　　0

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　－37一



またγは交換平衡定数Kの逆数である。

　解の式（2－26）．式（2－27）はFurnas等の関数，式（2－28）を媒介として．ベッセル関数を被積

分関数の形で含んでおり，その数値計算は極めて困難である。そこで通常は，r・5をパラメータとす

る式（2－26），式（2－27）の計算図表が用意されている。この理論は、理論展開が厳密である反面．

簡単かつ迅速に実用的な解を得るためには不都合であるので、Hiester　and　Vermeulenは現象を種

々に類型区分して解を近似化するとともに，A，　B両イオン価数が等しくない場合（α≒b）につい

ても考察している。

　この理論はイオン交換樹脂塔でのイオンの流出曲線を予測する場合には，その予測精度は極めて高

いことが知られている。しかしながら，最初に述べたように3つの仮定を設定しているために、極低

濃度の放射性核種が地中を移動する現象を予測するのにこの理論を用いることには問題が多い。特に

実地層にこの理論をそのまま適用することは不可能に近いと思われる。

　　2．4・2　　Frontal　Analysi　s

　Hiester　and　Vermeulenの理論は，すでに述べたように．厳密には2種類のイオンのみが存在す

るイオン交換系において成立する。それ故，地下水層中に漏出した放射性核種と地層を構成する土壌

との間のイオン交換現象のように多くのイオンが介在する系においては，同理論を適用することが，

理論的厳密さから言えぱ不適切となる。ここでは，多くのイオンが共存する場合について展開された

S川enのFrontal　Analysis（M）～（38）について概説する。この解析法は複雑な理論計算によらず，実

験によって得る基礎データから図解的にイオンの移動現象を把握することを目的にしている。

　この理論は次の3つの仮定の下に展開されている。すなわち，

　　（1）吸着剤と液相中のイオンとの間にはいたるところで交換平衡が成立している。

　　（2）系内で生じる反応はイオン交換反応である。

　　〔3）物質の拡散，放射性核種の自己崩壊は無視する。

Sillenは放射性物質の物質収支式として次式を用いた。

　　　　（∂Ci∂x）v＋（苛一・　　　　　……・…・…・（2－29）

　　　　　　　　　ここに，X　：吸着剤（土壌）の量

　　　　　　　　　　　　　V　：通過する溶液（地下水）の積算量

　　　　　　　　　　　　　Cz：第tイオン（t＝1，　2，……1）の溶液中濃度

　　　　　　　　　　　　　9i：第tイオン（t－1，2，……1）の吸着剤中濃度

上式を次の境界条件・初期条件

｛

　P－Oorx＝◎。のとき

　x＝OorV＝。。のとき

9i－9i，。。・Ci－Ci・。。

9輌一　　q：，0　　・　　Q　＝　　Q，0

の下に解く。ここで独立変数X．Vの代りに

　　　　　　　CoV
　　　　ψ＝
　　　　　　　9◎。x

……・一…・ i2－30）

・・・・・・… @一一・一一・（2－31）
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を用いて，式（2－29）を変形・整理して，次の常微分方程式を得た。すなわち，

　　　号・㌃芸一・）一・　　　　……………（2－32）

故に，基礎式（2－29）の解として，次の2通りの解を得ることができる。ここにCoは溶液中の全ての

イオン濃度の和，9。。は吸着剤のイオン交換容量である。

　　　　　・一音；差一；ii傷）　　　　一…・・……（2－33）　　　　｛

　　　　　Ci＝　Const　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・…………・（2－34）

式（2－33）で与えられる解は，第t番目のイオンの濃度変化が連続的に生じることを，また式（2－34）

で与えられる解は，第t番目のイオンの濃度変化が階段状（不連続的）に生じることを示している。

　S川enは式（2－33），式（2－34）の解のうちいつれが現実に可能な解であるか、あるいはどのよう

な場合にいつれの解が可能であるかを，各イオン毎に実測した吸着剤と溶液との間での交換平衡曲線

の形‘ζよって識別している。S川enのFrontal　analysisではHiester　and　Vermeulen（ZZ）他多くの

理論（SO）によって用いられているような定式化された反応式を用いず，当該イオンの吸着剤と溶液と

の間での反応を交換平衡曲線で表わしている。土壌カラムにkイオンが吸着されており・ここにtイオ

ンが流入してくる場合について考える。新しく系内に流入してくるiイオンの交換吸着性が，kイオ

ンの交換吸着性に優る場合（この場合，tイオンの交換平衡曲線はkイオンの交換平衡曲線よりも上

に位置する）にはttイオンの土壌カラムからの流出曲線は式（2－33）で，たイオンの流出曲線は式

（2－34）で与えられる。式（2－33）の解は、具体的には交換平衡曲線が上に凸で，第τイオンが第k

イオンに追われて土壌から脱着する場合には，

レ㌃f＿Ci，。。〈v

v
Ci－Ci．o≦v≦Vci＿o

のとき

のとき

V〈Vci＝Ci・　oのとき

Ci＝0

　　　　　d（9i，／9。。）

叱一cご＝d（Ci／c。）

Ci＝Ci　，　O

Ci＝Ci

・…@一・・・・…　一一（2　－35）

で与えられ，交換平衡曲線が下に凸で第‘イオンが土壌に吸着して第kイオンを追い出す場合には

｜ 　　　’〈γα一c，，。。

VCi－0〈V〈7α一α、O

VCi＝α，o〈γ

のとき

のとき

のとき

Ci＝0

9Ci＝Ci＝

Ci＝Ci，O

d（qMgx））

d（Ci／Co） 　　　……（2－36）
Ci＝Ci

で与えられる。ただし，第iイオンの初期流出位置’C＝Ci，o、飽和流出位置’とi＝Ci，。。は式（2－31）

式（2－33）より，
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｛1

VCi．・i，。一・（臨．。、，。

VCi．・i，．．一・（彪．c、，．．
…　t－・・…　一…　　（2－37）

で与えられる。一方，式（2－34）の解が可能な場合には，第eイオン濃度は累積流出量がV＝V・のと

きに，Ci＝Ci，。。からCi＝Ci，　oに階段状に増加するが，このVsは，

　　　　Vs一ξ：i≡ξ：㌍　　　　　　　　　……………（2－sa）

で与えられる。Frontal　analysisにおいては式（2－31）で定義されるψが重要な役割を果すが，この

9は式（2－33）から明らかなように，当該イオンに関する交換平衡曲線　1．

（9i／9i，　o）～（Ci／ヒCi，　o）の接線の勾配である。物理学的には，9は

当該イオンの吸着剤と溶液との間での分配係数と一致する。ただし，ψ
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　♂
はCiによって変化する。つまりFronta且analysisでは分配係数値が溶≧

液中のイオン濃度によって変化するとの立場をとっていることになる。

即ち，Frontal　analysisは基礎式（2－29）が反応式を加味すると非線

型の微分方程式となるため，この基礎式を反応式を差分近似することに　o’8Y，

よって区分的に線型化し．これを図解的に継ぎ合わせることによって解　　　（A）

を得る方法であるといえる。　　　　　　　　　　　　　　　　　　1．o

　Frontal　analysisの適用手順について考える。簡単のために，問題

にしているイオン交換系の内にα）c・＋edオン，90Sr＋㌦オンとCa＋㌦オンがあり，　、

計オ．酬、れてい、土砂。，。中へ・・G㌔．と・・動。。とがバ

入する場合について考える。土壌に対する交換吸着性の順序は60c・＞

90Sr＞Caであり，Caを参照イオンとして00C・，および90S・の交換平衡

曲線が図一2．4（A）のように実測されているとする。即ち，60c・および　o’8．0

90S・交換平衡曲線は共に上に凸な曲線である。　Frontal　analysisの　　　（B）

▲より．・・C。の土壌。，ムからの流舳線は式（2－34）で．・・Sr　1．

の流出曲線は式（2－33）で与えられることになる。今，位置x＝。。で

Ci＝Ci，。。＝o．9i＝9i，。。＝0（t；90Srまたは60C・）とすれば，

6°C・醒が階段状‘こ変イヒする通水量V、，C。は．式（2－38）より，

㌧ω一 箞鼾r舞鑑）（，、。．。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・…　一一・　（2－39）

となる。一方，90Srの流出曲線についてはその初期流出位置，飽和流出

位置が．式（2－37）より，

一40一

三り＼5

Ci／Cio（＝αT）　　　　　 1・0

交換平衡曲線

0．0

　0

　Ci！Cio（・al）　1．0

勾配9の決定

（C）理論流出曲線

図一2．4　Frontal

　analysisの適用手順

V



　　　　　K・，・・r一錫一。㌘・欝）aSr－1
　　　｛

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・・・・…　　（2－40）

　　　　v・r，CSr－・一・。捻磯み，．。

ただし，αi，βiは各々偽一Ci／Ci，o．βi－qi／9i，oであり．通常第tイオンの交換平衡曲線

を描く場合のパラメータとして用いられる。得られる90S’および60C・の流出曲線αの概形はほぽ図

一2．4（C）のようになる。

　　2。4．3井上の理論

　すでに紹介した2つの理論式が，複雑な基礎式を何らかの方法で簡略化し，解析的にあるいは図解

的に解を得ようとしたのに対し，井上の理論は非定常非線型の基礎偏微分方程式を現象面から実験的

に解くことをめざした半経験理論であるといえる。

　井上は（14）’（CO）’（41）次の仮定の下に理論を展開した。

　　（1）地下水の流線網は時間によらず一定である。

　　②　地下水の拡散係数と放射性核種の地下水による拡散係数とは等しい。

　　｛3）地下水中および土壌中の放射性核種は常に吸着に関して平衡状態にあり，分配係数値kdが

　　　　時間的に変化しない。

井上は，放射性核種の地下帯水層における物質収支式として次式を用いた。

吉｛・＋’｝－Lf・・｝一言（　　∂cIh　　∂x）＋☆（4ysc）＋妾・班｛芸）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　∂　　　　　　　∂　　　　　　　　　　　　　　　　　∂
　　　　　　　　　　　　　　　一万（v・c）一可＠・c）一石（生゜）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　……………（2－41）

　　　　　　　　ここに，C，q　　　：各々放射性核種の地下水，土壌中濃度

　　　　　　　　　　　　f　　　　　：地層の空隙率

　　　　　　　　　　　　ρ　　　　：地層を構成する土壌の密度

　　　　　　　　　　　　Ih，身，th：放射性核種，地下水のX・y，Z方向の拡散係数

　　　　　　　　　　　　Vx・Vγ，　V。：地下水のX，y，Z方向の流速

この式は，単位体積の帯水層内での放射性核種量の時間的変化の割合が，拡散項と水理学的輸送項に

よって与えられることを示したもので，放射性核種の自己崩壊の効果は無視されている。地下水の流

速は，一般に，極めて遅いので，地下水中の放射性核種と土壌中の放射性核種とは常に平衡状態にあ

ると考え、井上は反応式として次式を用いた。　　　　　　　・

q＝た（tC ・・・・・・・・・… @一・・　（2－42）

ここにkdは．放射性核種の地下水（流相）と土壌（固相）間の分配係数で，その性質についてはす
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でに前節で詳しく検討した。式（2－42）を式（2－41）に代入し．次の時間に関する変数変換

　　　　t－｛1＋Lii）fL　p　k　d｝T

　　　　　　　　　ここに，T：地下水の移動を測る時間スケール

　　　　　　　　　　　　　t：放射性核種の移動を測る時間スケール

を施して，式を整理すると，式（2－41）は，

　　　　∂c　　　∂　　　　∂c　　　∂　　　　∂c　　　∂　　　∂c　　　∂

　　　　∂T

・・・・… @一一・…　一　（2－43）

一冤（ムhニー　　∂x）＋万（4可）＋厄（班可）一石（v・・c）一£（㌢・）－8z（v．c）

・・一・・・・・・… @　（2－44）

と整理される。式（2－44）は，式（2－41）～式（2－43）においてkd＝0即ち，放射性核種が土壌に

吸着されないと考えた場合の式と一致する。このことは，数学的には地下水そのものの移動を記述す

る基礎式が放射性核種の移動を記述する基礎式と時間軸について相似であることを意味する。井上は．

この新・旧時間の変換比t／TをKf値と呼んでいる。

　　　　Kf－1＋’元∫砲　　　　　……・……・・（2－45）

　井上の理論は，特殊な場合を除き，解析的には解くことができない基礎式を解く代りに，適当なト

レーサー例えば三重水素水，色素等を用いて地下水そのものの地下帯水層での挙動を把握し，その時

間軸を式（2－43）によって読み換えることにより，放射性核種の挙動を知る理論であるといえる。こ

のことは，数学的には複雑な基礎ノi程式を実験によって現象面から解くことに相当する。一般には

Kf＞1であるから、現場で行なう地下水の挙動に関する実験の必要期間は，実際に放射性核種が移

動するのに要する期間の1／Kf倍ですむことになる。また．拡散係数th，　Lb・　，　D，および地下水流速

Vx・〃vVzを場所の関数として与え，　例えば数値的に式（2－44）を解き，地下水そのものの移動を

把握することができれば．必ずしも現場で行なう地下水そのものの移動に関する実験は必要ではない。

　基礎式（2－44）は放射性核種の濃度Cに関しては線型であるから，濃度Cについては発生源の状況

に応じて重ね合わせの方法を適用することができる。それ故，濃度Cの入力が複雑に変化しても単位

降雨による単位洗出曲線から洪水のハイドログラフを得るのと同じ手順によって放射性核種の地中

での移動を把握することができる。しかも，現場実験によって，f，ρ，kdおよび地下水の流況等を把

握するため，抱括的にではあるが対象地域の複雑な地域特性をも考慮に加えることができる。この理

論はすでに，我国においても，一般廃棄物埋立処分場周辺の地下水汚染の将来を予測するために適用

されており，（e）～（醐極めて工学的・実用的価値の高い理論であるといえる。（45）

　　2．4．4井上の理論の通気層への拡張

　すでに紹介した3つの理論は．全てその適用対象が飽和層，即ち，地層間隙が地下水で飽和されて

いる帯水層であった。それ故，これらの理論は不飽和層，即ち地層間隙が地下水で飽和されていない、

地表面と地下水面との間の地層である、通気層においては適用することができない。

　井上・赤木は（㊥’（47）帯水層において展即〉れた井上の理論を通気層へ拡張するために，さらに次
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の仮定を設定した。

　　（4）地層間隙の地下水による飽和度は時間的・空間的に一定であるとみなせる。

地層間隙の飽和度は、例えば降雨強度等に応じて定まり，地下水位が深い場合等には飽和度は比較的

すみやかに降雨強度に応じた平衡値に達するため＠）上記の仮定は一一定強度の雨が長時問にわたって

降る場合等には妥当な仮定であるといえる。井上・赤木はこの仮定の下に放射性物質の地中での物質

収支式を記述し．通気層においては帯水層におけるKf値，式（2－45）に代わる時間変換比として

次式，

　　　　K，，。　－1＋7、f・・d　　　　　………・・…・・2－46）

で定められる通気層におけるKf値，　Kf，　uを用いればよいことを示した。・ここに，　Sは地層間隙体

積中に占める土壌水分の体積の容積比率で表わされる，地層間隙の飽和度である。式（2－46）で用い

るkd値は飽和土壌カラムを用いて測定した分配係数であることに注意する必要がある。

　　2．4．5各理論の比較

　すでに紹介した4つの丘論は各々他とは異なる特性を有している。表一2．1はこの特性を一覧した

ものである。これらの理論は，例えば放射性核種の土壌との反応式については式（2－23）を．また地

中での物質収支式については次節で述べる式（2－55）を各々の理論で設定した仮定に従って簡略化す

ることによって数学的に得ることができる。これらの理論に共通する適用除外例として，放射性核種

が非イオン状で存在する場合には当該核種の地中移動を予測するためには使用できないことが挙げられる。

また，放射性廃棄物をセメント固化して地中に埋設する場合のように，放射性核種と共に多量に無機

イオンが浸出し，地層中での平衡関係が局部的に乱れるような場合については，これらの理論を適用

するのに現実には問題がない場合があっても，理論的には難点があるといえる。

fi　－2．1　各理論の特性比較

理論 Iliester＆ Frontal 本論文で提案
項目 Vermeulen analysls 井上の理論

拡張理論 す　る方法

1．理論構成
・拡散効果 考慮しない 考慮しない 考慮する 考慮する 考慮する
・目己崩壊効果 考慮しない 考慮しない 考慮しない 考慮しない 考慮する
・収支式の型 1次元・非定常 1次元・非定常 3次元・非定満 3次元・非定常 3次元・非定常
・律速反応 2成分間イオ 多成分間イオ 2成分間イ〉： 12成分間イオン 2成分問イオン

ン交換 ン交換 ン交換 交換 交換
・反応式の型 非平衡・2次 平衡・反応式の 平衡・妃値 平衡・妃値一 平衡・妃値は土

反応 代りに交換平衡 一定 定 壌水分の関数
曲線を使用

・核種の形態 イオン イオン イオン イオン イオン
2．解　　法 解析的 図解的 半解析的 半解析的 解析的
3．実用性（現 難 難 易 易 やや難

場への適用）

4．提案者の研 化学工学 分析化学 衛生工学 衛生工学 衛生工学
究分野

5．提案年次 1952年 1945年 1963年 1971年 1977年
6．対象の地層 帯水層 帯水層 帯水層 帯水層・通気層 帯水層・通気層
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　本研究では，放射性核種の地中移動を予測するのに主として井上の理論と，次節で述べる理論を用

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（49）
いることにする。井上の理論は①核燃料再処理廃液のように水素イオン濃度の高い廃液の地中移動，

②共存する核種と土壌との交換吸着反応が独立であるとみなせる場合‘ζついては，多核種が共存する

場合の核種の地中移動，（50）および③安全評価を1次的‘こ試算する場合‘ζは，通気層における核種の移

動のそれぞれを予測するために適用しても充分に目的を達することができる（ca）ことが明ら加こされている。

　2．5通気層における放射性核種の移動に関する理論

　通気層における放射性核種の移動に関する理論は，帯水層における研究に比べるとそれ程進んでい

るとはいえない。通気層における核種の移動に関する研究は，前述した井上の理論の拡張の他にも実

験的・理論的な試みが多少は報告されているが（48）’（51）～（56）　いつれも通気層での核種の移動を全

体的・合理的に把握できる程度にまでは進んでいない。

　ここでは，通気層における土壌水分の非定常浸透現象と，放射性核種の移動とを関連づけて論ずる

基礎式を定式化して提案し，同時に従来の帯水層における理論との関係を明らかにする。本節で定式

化の対象にする現象は，均質一様な乾燥した通気層に雨水等が供給され，地層の飽和度（土壌水分）

が増加する過程における放射性核種の移行現象である。したがって，地層表面に供給される雨水等が

断続することによって実地層において生じると思われる土壌水分の変化のヒステリシス現象tcついて

は検討しない。

　　2．5。1土壌水分の移動

　通気層内における水分移動のメカニズムは，土壌水分が極めて小さい，つまり土壌の乾燥度が大き

い場合には、土粒子の表面に形成される連続した薄膜流（film　flow）が卓越し，土壌水分が増加す

るにつれて、土粒子相互の接触部に表面張力の影響をうけて形成される毛管水滴（capillary　drop）

の移動による流れ，すなわち毛管流（cap“lary　flow）が卓越すると考えられている。（57）さらに土壌

水分が増加して土粒子間隙が水で飽和されると飽和流になる。本研究が対象にしている通気層は毛管

流が卓越する領域にある。

　Buckinghamは（S8＞fi気層中を移動する土壌水分のフラックスρが次式で与えられると考えた。

Q－－2▽φ ・・・・… @一一・…　　（2－47）

ここに，Q：単位断面積当りの土壌水分の質量フラックス；ρ＝（Qx・（ヶ・ρ川

　　　　φ：土壌水分の移動に関する総ポテンシャル。

　　　　　毛管ポテンシャルψと重力ポテンシャルφの算術和。

　　　　2：毛管伝導度（capillary　conductivity）又は不飽和透水係数，土壌水分θの関数になる。

　φ＝召r十φを代入すると，

Q＝一λ▽（ψ十φ） ・・・・・・… @◆◆右一・（2－48）

となる。式（2－48）は重力が作用する通気層中を移動する水分のフラックスを与える基礎式であり，

同式により通気層中の土壌水分の移動を記述できることがChilds等（59）により実験的に確かめられて
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いる。直交座標系X，y，Z（鉛直方向IC　Z軸をとる）を用い、土壌水分θを土粒f体積に対する七壌

水分の容積比として定義すると．土壌水分の保存式は

　　　　∂θ　　　　　∂ρx　　∂（ち　　　∂ρi

　　　π＝『市一万一万一　　　　　　………（2－49）
となる。式（2－48）を式（2－49）へ代入し，不飽和透水係数2が土壌水分θの一価関数で表わさ（58）

れることを考慮して式を整理すると，次式を得るご

ge　e．｛・（θ）32｝＋☆｛・（θ）鍔｝＋☆｛・（θ）袈｝一蒜讐

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・・・・…　　（2－50）

ただし．

D（θ）・・一 ■一・・・・・・・・… @一一　（2－51）

D（θ）は土壌水分拡散係数（moisture　diffusivity）と呼ばれ，例えばcni3／　secの単位をもつ。

D（θ）は濃度勾配を起動力とする拡散係数とは異なり．θの関数であって，毛管引力による上壌水分

の移動を記述する係数である。式（2－50）が通気層中での土壌水分の移動を記述する基礎式である。

　　2．5．2放射性核種の移動

　通気層内に各辺の長さが（tx，　dy，　dzの微小直方体を考える。地層の飽和度5を地層間隙体積中

に占める土壌水分の容積比として定義する。土粒子単位重量当り含まれる放射性核種量をg、間隙水

単位容積当り含まれる核種量を0とすると、微小直方体内の放射性核種量の時間変化は，単位時問当

り微小直方体内に蓄積される核種量と自己崩壊量との和に等しいから，次式が成立する。

　　　　嘉｛f・c＋（1－f）・・｝一芸一筈一芸一il舞｛f・sc＋（1－f）・・｝

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・…・……・…（2一毘）

ここに，Fx，Fr・Fzは各々X・y・Z方向の核種移動のフラックスであり，次のように定めることがで

きる。

Fx－f・CQx一但畏

駒・CQ－∫・ ?@　　　　………・…・・（2－53）

Fz－fSCQz－f・戊器

　ここに，L」　s　4，　D・：各々X，y，Z方向の放射性核種の濃度勾配を起動力とする拡散係数

　　　　　　　f　　：地層の空隙率（一定と仮定する）

　　　　　　　p　　：土粒子の密度，tレ4：放射性核種の半減期

式（2－53）を式（2－－52）へ代入し，土壌水分のフラックスρを式（2－48）で、また地層の飽和度の代

＊重力のポテンシャルφはZ方向成分のみを有する。
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りに土壌水分θを用いると，式（2－52）はつぎのように変形される。ただし，土壌水分θと地層の飽

和度Sとの間には次式が成立する。

　　　　f∫ ＝（1－f）θ　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　…一…■・・・・…　（2－54）

　　　　☆｛（θ＋P・d．）・｝一£｛θCD・θ）袈｝＋£｛・CD・θ・爵｝

　　　　　　　　　　　　　　＋妾｛・CD（θ）袈｝一£｛・c・｝

　　　　　　　　　　　　　　＋£｛θ喋｝＋£｛・喝＋£｛・曙｝

　　　　　　　　　　　　　　一曙｛・θ＋内）C｝　…一・……（・－55）

ここに，kduは不飽和状態における放射性核種の分配係数（60）であり次式で定義される。

　　　　kd“　＝　g／C　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　＿・．－ny・・・…　一一・　（2－56）

式（2－55）が，通気層における放射性核種の移動を記述する基礎式である。放射性核種の通気層中で

の移動を予測するには，式（2－50）と式（2－55）とを連立して解く必要がある。この場合，基礎実験

によって2・D（θ）・kdu・th，身・th等々の基礎データを得ておく必要がある。これらの基礎式は解

析的に解くことが不可能であるため，求める解を得るには電子計算機の助けが必要になる。

　　2．5．3従来の理論との関係

（1）帯水層における理論との関係

帯水層においては．土粒子の間隙は完全に水で飽和されているため，土壌水分θは時間・場所によ

らず一定値f／（1－f）になる（地層の飽和度は1．0になる）。　式（2－55）で核種の自然減衰項を無視

し，f＝（1－f）θなる関係を代入して式を整理すると次式，

　　　一妾｛1＋　1元fρkd｝C－£（lh袈）＋☆（1ケ晋）＋妾（1方｛莞）一£一（λC）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　……………（2－57）

を得る。ここに式（2－55）中のkduは飽和状態での核種の分配係数kdに等しくなる（式（3－5）参照）。

但し．簡単のため地層の空隙率fは一定であると仮定している。式（2－57）は，

　　　　t－（1＋1元∫幽）・　　　　　　　………・・…・（・一）

と変数変換することにより地下水の移動を記述する基礎式と一致する。これは前節で紹介したように，

井上力滞水層における放射性核種の移動を予測するのに用いた考え方である。

　｛2｝通気層への井上の拡張理論との関係

　通気層に供給される雨水等が一定強度で比較的長時間継続する場合には，通気層中の土壌水分はす

みやかに降雨強度に応じた一定値に到達する。（OS）このような場合，すなわち土壌水分が時間・場所に
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よらず一定とみなせる場合には，式（2－55）は簡単になる。すなわち，式（2－55）において核種の自

然減衰項を無視し，土壌水分θ（したがって飽和度5）を一定とおいて式を整理すると，

　　　昔｛1＋7、f・・d．｝c一妾（嬬）＋£（⇒帯）＋妾（畷）一☆θ・）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・…　一・…　一一・　（2－58）

を得る。ここで，

　　　　t－｛1＋三∫醐　　　　…一・……（2－59）

と変数変換すれば，式（2－58）において，核種が全く土粒子に吸着されず（kdu＝0）．水と共に移動

するとした場合の式に相似な，式（2－60）を得ることができる。

　　　99－☆（　　∂c戊万）＋☆（畷＋£（班裟）一£（・C）……………（2－・・）

これは．前節で紹介したように，井上・赤木が通気層における放射性核種の移動を予測する近似法と

して提案した拡張理論と一致する。

　井上の理論の通気層への拡張理論と，本節で提案した理論とは，すでに述べたように理論展開の大

筋において一致している。しかしながら，前者では放射性核種の土壌との反応を記述する式として式

（2－42）を用いるのに対し，後者では式（2－56）を用いている。すなわち，前者では分配係数値が地層

間隙の水による飽和度に依存しないと考えているのに対し．後者では分配係数値が飽和度（S）によっ

て変化すると考えている。不飽和状態における分配係数値風と飽和状態での分配係数値kdとの間に

は，後述するように，実験的には式（3－5）で表わされる関係にある。

　本節で提案した方法およびその近似法，井上・赤木が提案した井上の拡張理論等、通気層における

放射性核種の移動を予測する理論を整理・分類して表一2．2に示す。各理論・方法の具体的な特徴，

実験値との整合性等については第3章第6節および第7節で詳しく検討する。

表一2．2　通気層における放射性核種の移動を予測する理論の分類

土壌水分の移動に関する仮定

　　　　　　　土壌水分θ

ｪ配係数妃

・仮定は採用しない。

y壌水分の移動は非定常現象

ﾆして解析する。

@（θ：Un－steady）

・土壌水分分布の定常性を仮定。

y壌水分の移動は定常現象と

@して解析する。

@（θ：Steady）

kdはθの関数

@9＝κ4c
E白一1＋1]∫幽

｛11本論文で提案した厳密法 〔2）本論文で検討した近似予測

@　法

泌はθに依存しない

@q＝妬c

Eゲ1＋1Z∫・妃
（3）可能な予測法であるが工学

@　的価値が低い

④　井ヒ・赤木が提案した井上

@　の拡張理論
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　2．6ま　と　め

　本章では，放射性核種の地中移動に関する理論について述べた。本論文では，放射性核種が非イオ

ン状態で存在する場合の地中での挙動について実験的に検討すること，非イオン核種の移動を評価す

る経験的方法‘こついて検討すること，および理論的検討については別の機会に譲ること，を述べた。

ついで放射性核種の地下水と土壌との間での交換平衡現象について論じ，帯水層‘ζおける放射性核種

の移動を記述する3つの理論を紹介した。最後に，現在，核種の地中移動を全体的に論ずる場合の隣

路‘こなっている通気層における放射性核種の挙動を記述する基礎式を定式化して提案した。

　現在，放射性核種の帯水層における挙動に関する研究努力は，主として核種の土壌との反応をどの

ように定式化し，それを収支式との関連においてどのように解くかという問題に注がれている。この

ような理論的検討の成果は環境中における重金属の挙動に関する研究課題においても活発に活用され

ている。通気層における核種の挙動については，帯水層における研究程は活発でないものの，現在す

でに放射性核種の移動を土壌水分の非定常浸透現象との関連において論じうる段階にきている。それ

故、第4章で具体化するように，放射性廃棄物の地中処分に付随して必然的に発生する，人体に対す

る放射線学的安全性に関する問題は、今や全地層について．多くの仮定はあるものの，統一的に論ず

ることができる。

　一方，放射性核種が非イオン状態で存在する場合の地中移動に関する研究は，最も遅れているとい

える。本論文においては第3章で、実験データを基にして，非イオン状放射性核種の地中移動を経験

的に評価する方法について明らかにする。　しかし非イオン状核種の土壌との反応機構を基礎にした理論

展開は今後の研究課題として残されているといわざるを得ない。また、最近では，電子計算機の普及，

システム工学の発展、米国を中心とする環境アセスメントをめぐる諸活動を反映して．放射性核種の

環境における諸反応の反応機構の各々について研究を深めるよりは，現在すでに明らかにされている

研究成果を総合して，地圏のみにとどまることなく環境全体における核種の挙動を把握する手法，モ

デル等が模索され，提案されつつある。
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第3章　放射性核種の地1’移動に関する実験的研究

　3．1概　　説

　本章では放射性核種が地中でどのように移動するかについて，実験的に検討する。まず地下水と土

壌とが作る系が，土壌の種類，廃棄物固化体の埋設等によってどのように変化し，その変化が，放射

性核種の土壌との交換反応にどのような影響を及ぽすかについて検討する。ついで，前章において．

理論的検討事項から除外した非イオン状放射性核種の地中移動についてgoγを例にして詳しく検討す

る。さらに，土壌カラムを用いてイオン状の放射性核種が単一で，あるいは多種同時に存在する場合

についてその移動特性を明らかにする。これらの基礎実験から得られるデーターに基づいて，各々帯

水層模型および通気層模型を作製しこれらの地層内での放射性核種の挙動を明らかにする。同時に前

章で紹介しまた提案した放射性核種の移動を記述する理論を用いて，核種の移動や濃度分布を予測し，

実測値と比較・検討することによって理論の適用可能性を検証する。

　3．2地下水中の無機塩が分配係数値に及ぼす効果

　ここでは，放射性核種の地中での移動の難易度を表わす指標になる核種の分配係数値が環境因子の

変化に応じてどのように変化するかを明らかにする。まず，地下水が土壌と接触することによってそ

の水質がどのように変化するかを把握し、ついでセメント固化体からの無機成分の浸出および放射性

核種の浸出について明らかにする。放射性核種の分配係数値が地下水中の共存イオンの変化と共に変

化することについては，すでに前章で明らかにした。ここでは，この放射性核種の分配係数値の変化

をどの共存イオンに注目して予測するのが有効であるかを明らかにするとともに，その他の因子例え

ば地層の飽和度．土壌の陽イオン交換容量等と分配係数値との関係についても検討する。

　本節では，放射性物質が漏出する地圏に共存する多くの物質の内，特に無機物質が分配係数値に及

ぼす影響について論ずる。放射性物質の地中移動特性は，共存する有機物質によっても大きく影響さ

れることが（1）知られているが，ここでは論じない。放射性核種の土壌と地下水の間の分配現象（交換

反応）が，有機物質の存在によってどのように変化するかについては，定性的な実験結果が集積され

つつある段階である。有機物質の濃度と核種の分配係数値との関係を示す定量的な関係式（実験式）

はほとんど報告されていないようである。

　　3．2．1地下水と土壌との相互作用

　雨水が地中を浸透したり，地下水が地下水層中を移動したりする場合には．地下水と地層を構成す

る土壌との間で物質の交換が起って水質が変化する。ここでは，前章第3節で論じたように，放射性

核種の分配係数値の変化に主要な影響を及ぼすと考えられる無機成分であるCaと饅の濃度変化につ

いて考える。

　（1〕炭酸カルシウムの飽和平衡

　土壌と接触する地下水中のCα濃度が変化する主要な原因の1つとして，炭酸カルシウムの溶解・

沈澱反応を挙げることができる。（2）炭酸カルシウムの溶解・沈澱反応については上水処理の分野にお

一53一



いても詳しく検討されている。（3）’（4）炭酸カルシウムの溶解・沈澱反応は次式

　　　　α003之C・杵＋CO3’一　　　　　　　　　…一・………（3－1）

で表わすことができる。この反応が右向（溶解）あるいは左向（沈澱）に進行するかは・炭酸カルシウ

ムの溶解度定数，炭酸の解離定数等から定義される飽和指数（Saturation　Index）（4）を用いて推定す

ることができる。ここに飽和指数ノ’は次式で定義される。

｛
12s℃－pe－pe、

1t＝12s℃十　〇・Ol5（t－25） ・・・・・・・… @■■…　（3－2）

　　　　　哨一8．313－1・y（C・’H－）－1・y（A）

　　　　　　　　　ここに，pH　　：実際の水素イオン濃度（実測pe値）

　　　　　　　　　　　　　ρ興　　　：反応（3－1）が平衡状態にある場合の平衡pH値

　　　　　　　　　　　　　（Ca＋←）：地下水中のCa濃度（meq／の

　　　　　　　　　　　　　（A）　　：地下水中の酸消費量（pH　5）（meq／e）

　　　　　　　　　　　　　　t　　：水温（℃）

式（3－1）の反応の進行方向は．ltの符号によってつぎのように推定することができる。

｛1 ノ’〈0　……未飽和状態　土壌中の炭酸カルシウムが溶解する

It＝0　……平衡状態 …………… i3－3）

　　　　　1t＞0　……過飽和状態：地下水中のCaがCaCO3になって沈澱する

反応の進行方向の推定（3－3）は，熱力学的に可能な反応（3－1）の進行方向を示しているのである

が，地下水中で生じる他の平衡反応との競合を考慮していないこと，反応（3－1）の反応速度が遅

いこと等が原因で，現実の地下水・土壌系においては1時点での飽和指数の符号だけから反応の進行

方向を推定するには無理がある。即ち，1tの符号と地下水中のCa濃度の増減の相関は強いとは言え

ない（図一3．1参照）。

　一方．1定時間を経て測定した飽和指数の増分△ltと地下水中のCa濃度（分析の都合上，Ca＋㎏

濃度を定量した）の増分との間には強い相関関係が認められる。試料土砂10gを硬質ガラス製マイエ

ルにとり，ここに水道水50mlを添加し，ゴム栓をした後時々撹持しながら約48時間放置する。実験

の前後で，水温．pE．酸消費量（pE　5）および水中のCa＋掩濃度を実測し，飽和指数1tの増分と

Ca＋㎏濃度の増分とを算出して，その結果を図一3．2（試料土壌は原研・東海研究所構内より採取

したもの）に示した。同図より，地下水中のCa十Mg濃度の増減は，飽和指数の符号（図一3．1）よ

りはむしろ，飽和指数の変化量との相関が強いことがわかる。

　直径9㎝，有効長さ94cmのアクリル製円筒にt原研・東海研究所で採取した砂10．9　kgを充填し、

定流量ポンプを用いて水道水を供給した。カラム流入水および流出水中のCa＋晦濃度，酸消費量

（pH　5）およびpH値を測定した。測定結果を整理して表一3．1に示す。表中，通水邑はカラムに充
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填した砂の体積（約4．13のの何倍量の水道水がカラムを通過したかで表示した。表1．3より，炭酸

カルシウム未飽和（lt〈0）の状態にある水道水が試料砂と接触することにより，砂中のカルシウム

を溶解して飽和状態（∬’　：O）に接近することが解る。同時に，Ca＋晦濃度，　pHおよび酸消費量

（pE　S）は共に増加している。　Ca＋陥濃度の増分は，通水量が多くなるにつれてやや漸減する傾向

が認められるが，急速には減少しないことが解る。

　（2）土壌の分類

　一ヒ壌を水道水と接触させた場合に，水中のCa＋．汝濃度が増加するか，減少するかによって区分し

前者をカルシウム過剰土、後者をカルシウム不足土，また，水中のpH値が増加するか減少するかに

よって区分し、前者をアルカリ土、後者を酸性土と呼ぷことにする。

　日本原子力研究所・東海研究所を初め，我国の主要な原子力施設から採取した17種類の土壌の一定

量（1～25g）を硬質ガラス製マイエルにとり，水道水50ml（代表的水質を表一3．2に示す）を加

えてゴム栓をし，48時間以上放置した後に，上澄液のpff，　Ca十Mg濃度を実測した。　上述の分類基

準に従って，各試料土を分類した結果を表一3．3に示す。表一3．3には各試料土の物理的性状を整理

して同時に示した。試料上のうち，A・B，D，M，N，OおよびPはカルシウム過剰土であり．　C，E．F，G

H・1・J・K’LおよびQはカルシウム不足土である。一方，試料土の内．B，C・E，F・H，1・J・K・Lおよ

びQは酸性土壌であるが，A・D・G・M，N・0およびPについては上澄液中のpeが増加する場合も減少

する場合も観測され，いつれとも判定することができなかった。ただし，試料土Bを除けば，カルシ

ウム過剰土とアルカリ土，カルシウム不足土と酸性土とがほぼ一致しているといえる。炭酸カルシウ

ムの溶解・沈澱反応（3－1）から考えると，炭酸カルシウムの溶解によって液相中のC・濃度，酸消

費量（pE　S），　pll値は共に増加する。試料土B以外の土壌についてはこのような傾向を認めることが

できたが，試料土Bの場合にはCa＋咋濃度の増加に伴ってpe値が減少する傾向が認められた（表
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表一3．2　実験に用いた水道水の代表的水質

　　　　　　濃　　度水質項目　　　　　　（me　D 　　　　　　濃　　度水質項目　　　　　　（me　l） 　　　　　　濃　　度水質項目　　　　　　　（　m）

Ca＋＋　　1．00 F－　　　　0．01 酸消費量（pH9）　0

Mg＋＋　　0．53 NO∫　　　　0．03 全　　鉄　　　　　0．1

Na＋　　　　　0．90 COご一　　　〇 全亜鉛　　　　　0．9

K＋　　　　0．03 SOξ一　　　〇・60 全マンガン　　　　0

全陽イオン　　　（2．46） 全陰イオン　　　（2．42） 全　　鉛　　　　　0

HCO∫　　　　　1．04 総硬　度　　　1．53 pH（15℃）　　　　　7．1

Cド　　　　　0．80 酸消費量（pH5）　1．04

表一3．3　試料土壌の性質の区分

駐）一印は未測定であることを意味する。

　　3．2．2地下水とコンクリートとの相互作用

　放射性廃棄物をセメント化して，地中に処分すると．地下水中の無機塩濃度は土壌から供給される

ものの他に，セメント固化体からも供給されて大幅に変化する。ここでは，まずセメント固化体が地

下水と接触することによってどの程度のCa，Mgが地下水中へ浸出するかを実験的に検討する。つい

で，本論文で検討対象にしている原子力発電所から排出される放射性核種のセメント固化体からの浸

出速度を実測する。
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　（1）セメント固化体からの無機塩の浸出

　地中に処分された放射性廃棄物のセメント固化体からは，放射性核種だけでなく．セメントを構成

する無機成分，アルカリ分等が浸出し，地中へ移行する。ここでは，セメント固化体からのカルシウ

ムの浸出を調べるため，caCaをトレーサーに用いた模擬固化体による浸出実験を実施した。模擬固化

体は高さ5．Ocm・直径3．5cmの円柱状で上面と下面に塩化ビニール板をはりつけたものを用いた。

容量250mlのポリエチレンビンにセメント（市販の普通ボルトランド・セメントを使用した）固化体

をいれ．水道水を250m1添加する。密栓をし．一定時間毎に液相中のtlsCa濃度，　Ca十㎏濃度，　pff，

酸消費量（pH　5）を測定し，セメント固化体からの45Caの累積浸出量を算定した。セメント固化体の

作製条件を整理して表一3．4に，また05Caの浸出量の経時変化を図一3．3に示す。尚．実験に際して

は固化体の浸漬液はサンプリング毎に全量を交換した。実験期間中の水温は15’C～20℃の範囲で変

動した。

　　　　　　　　　　　　　表一3．4　セメント固化体供試体の性質

核　　種 供試体㎞
高　さ

@cm
半　径

@cm
重　量

@　9

水・セメ

刀@ト比

v／C

養生日数

@day

供試体比

厲ﾋ能
ﾊCi

固　　化

厲ﾋ能量

@μCi

54Mn

123

5．1 1．75　　　　　「

@　　　　i

87．3

W7．3

W7．9

0．5 8

1．40×10－2

P．40×10－2

P．40×10－2

1．22

P．22

P．23

110mAg

123

5．0

　　　　　1@　　　　　85．9

P．75　‘84．5

@　　　　　84．9

　一・・一．十一

Z．5 　　　7

P

390×10－1

R．90×10－1

R．90×10－1

33．5

R3．0

R3．1

65Zn

123

　　　　　15．0

　　　　　　84．2　　　　　，

P．75　　　　　i85．8
@　　　　186．4　　　　　186．91．75　87．3

寸
1　　　7 180×10－1

P80×10－1

P80×10－1

15．2

P5．5

P5．6

59　Fe

123 　　・

T．1

87．1

　　0．5

|－
8

8．11x10－1

W．11×10－1

W11×10－1

7．05

V．08

V．06

菊　Ca

123

5．0

　　　　　　88．4　　　　　11．75　186．7

87．1

　　一一

Z．5 8

6．76×10－2

U．76×10－2

U．76×10－2

0，124

O，122

O，122

　図一3．3には4tl7aの累積浸出量（時刻tまでの全

浸出量Mtを固化体内封入量Moで除したもの）の経

時変化の他に，一定期間中にセメント固化体から浸

出した安定なCa十㎏濃度に対する放射性核ts　45Ca

の浸出量の比の値（浸出比）の経時変化が示してあ

る。この浸出比はセメント固化体を構成するカルシ

ウムと添加した45c．とが均一に混合しておれば，本

来一定になるはずであるが，3×10－3～4×IO’2

1t　Ci／meqの範囲で変動している。45Caはセメント

14

　　10

茸主租

　　　　　　　　　　　　　　　　10’3　　0，0
　　　3　　　　　10　　　　　　　　50　　100　　　　　　5つ0　　10つ0

　　　　　　　　浸潰日数
bKF　3．345Caの模擬セメント固化体からの浸出
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の粘りまぜ水に混合して用いたため、セメントを構成するカルシウムが主としてセメント水和物とし

て結晶構造中に固定されると推定されるのに反して，45Caは主としてセメント固化体の間隙水中に保

持されているものと考えられる。このたあ，安定なCa十％のセメント固化体からの浸出がセメント

の溶解と間隙水の内部拡散によるのに対し，45c。の浸出は主として問隙水の内部拡散によって定まり，

とりわけ浸出の初期においては両者の比が一定にならないものと思われる。浸出比が一定になるには

更に長時間を要すると思われる。

　実地層において，セメント固化体が地下水水質にどのような影響を及ぼすかを調べた研究報告は少

ない」5）ただし．建築廃材の土砂・ガレキを大量に埋設したゴミ埋立場の周辺地下水のc、十炬濃度

が有意に高くなっている事実が現地実測によって確かめられた例がある56）地下水が土壌あるいはセ

メント固化体と接触することによって，特‘ζ地下水中のCa十晦濃度が変化する現象‘こついては本章

第5節、第6節でも詳しく検討する。一般には，セメント固化体との相互作用による地下水中Ca＋

㎏の濃度変化の方が，土壌との相互作用による濃度変化よりも数倍大きいようである。

　（2）セメント固化体からの放射性核種の浸出

　セメント固化体からの放射性核種の浸出および浸出機構については比較的よく研究されておりその

成果も多く発表されている。（7）～（13）原子力発電所から排出される放射性核種のうち，90　Sr，137C。お

よび60c・のセメント固化体からの浸出現象については，すでに詳しく検討されている。ここではこ

れら以外の放射性核種すなわち．MMn　，59F・・nOMAgおよび65Znのセメント固化体からの浸出速度を

得るためSC，模擬固化体を供試体に用いて浸出試験を実施した。試験方法は45Caの浸出試験と同じで

ある。模擬セメント問化体の作製条件を整理して表一3．4に，また各放射性核種の累積浸出量の経時

変化を図一3．4に示す。これらの実験値から算出した各核種のセメント固化体からの浸出速度を整理

して表一3．5に示す。表一3．5中90S，，10「c・および60c。の浸出率は寺島（7）の実験データより算出

した。浸出速度は問化体の単位浸出面積・単位時間当り，セメント固化体への初期封入固化核種量の

幾割が浸出するかで表示した。数値は初期100日間の平均値である。

　寺島は放射性核種の浸出機構について詳しく検討し，60C・の浸出速度がセメント固化体自体の溶解

lO°1

10

1°’ P。。

101　　　　　　　102

浸出時間、day

10ヨ

3刈0一㎏

ぽ

畜壬灘恒諜

　　　　　刀’”

　　”　　　　110mAg

10－～

　20．0　　　　　40．0　　　　　　60．0　　　　　80．0　　　　　100．0

　　　　　浸出時間．day

図一3．4　セメント固化体からの放射性核種の浸出

一59一



速度に律速され，1StCsの浸出速度はセメント問化体の間　　表一3．5

隙水の内部拡散速度‘こ律速され．また90Sの浸出速度は初

期の浸出段階では内部拡散速度に，後期の浸出段階ではセ

メント固化体自体の溶解速度1こ律速されると報告している。

（1°）・の分類縦・て．5‘M・・　59・・，　11°MAsおよび65Z・

の浸出機構を分類すると．54Mnと59’eは内部拡散と固化

体の溶解が律速する90Sr型の浸出機構に，　no”ri4egと65Zn

とは固化体の溶解が律速する60c。型の浸出機構‘こ属すると

いうことができる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　a4
　3．2．3地下水中無機塩による分配係数値の変化

　日本の各地，計16箇所から採取した合計17種類の試料土

壌を用いて，9種類の放射性核種（90Sr，90　y，137Cs，

600°・MMn・65Zn，5与．，11〔taL4gおよびCOth）の分配係数

値をバッチ法およびカラム法で測定した。使用した水道水

の水質を表一3．1に，また試料土壌の物理的性質を表一3

セメント固化体からの
放射性核種の浸出速度

137Cs＊

　90Sr＊

　58Co＊＊

　cOC　o＊

㌔
5『Fe

llcx「IAg

　65Zn

セメント固化体

からの浸出速度
　c㎡・da　＊＊＊

1・0×　10－4

6．0×10－6

7．5×10－8

7．5×10－8

1．1　x　10－6

3．5×10－7

7．1×10－9

2．0×10－8

（註）＊：寺島の報告値｛9）より算出

　＊＊：60Coのデータより推定
　森：固化体単位表面積当り・

　　　　初期封入tの幾割が1日
　　　　当り浸出するかを示す。

．3に．放射性核種の性質を表一3．6‘こ示す。表中90yは，90S・と永続平衡状態‘こある90Yを陽イオ

ン交換樹脂Amberlite　IR－120Bを用いて分離・調製したものである。核種を混合した水道水のp”．

Ca十Mg濃度等の水質因子は原則として化学薬品による調整を行なわず．このような調整が必要な場

合には、バッチ法に限り，土壌と水道水の混合比率を変えることによって目的を達した。本実験は，

実施層において出現するpH域，　Ca十炬濃度域での分配係数値の変化を知ることを目的にしている。

バッチ法での土壌（風乾状態）と地下水との混合比率は50／30～50／1（ml／g）の範囲で変化

させた。pH値，　Ca」梅濃度の変化域は各々，約4．5～8．2，0．4～6．1meq／eであった。

表一3．6　実験に用いた放射性核種とその濃度条件一覧

源　液　中 の　濃　度

核　　種 化学　形 糟騨1度 5。訪1芹，竺

90Sr Sr（NO3）2 2．0×10－3～7．0×10－3 1．5×10－10～5．3×10－lo

137Cs CsCl 1．2×10－3～2．7×10－3 6．1×10－10～1．4×10－9

60Co CoCl2 1．8×10－4～7．3×10－4 2．4×10－11～9．7×10－11

54Mn MnCl2 3．6x10－4～4．6×10－4 3．5×10－14～4．6×10－14

缶Zn ZnCl2 1．8×10－3～2．7×10－3 2．5×10－9　～3．7×10－9

59Fe FeCl3 9．1×10－4～1．3×10－3 1．6×10－9　～2．3×10－9

1】OmAg AgNO3 2．7×10－4～5．9×10－4 2．2×10－12～4．8×10－12

99Mo （NH4）2　MoO4 9．1×10－3～1．1×10－2 2．2×10－8　～2．7×10－8

町 1．5×10－3～2．2×10－3 3．0×10－14～4．4x10－14
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　バッチ法によって測定した，各試料tl壌についての分配係数値を表一3．7に示す。分配係数値は、

同一の土壌についても溶液中の共存イオン濃度が変化するとそれに応じて変化するため、ここでは代

表値として，実験の前後で液中のCa斗槍濃度が変化しない場合の分配係数値を示した。表一3．7‘ζは

標準酢酸アンモニウム法によって測定した試料土壌の陽イオン交換容量を併せて示した。

　土壌と接触する水中の（］a十咋濃度およびpHと分配係数値との関係を各々表一3．8と表一3．9に

示す。表中プラス記号は正の相関関係，つまり‘ご＋晦濃度あるいはpH値が増加する‘こつれて分配

係数値が増加する場合を示しており，逆の場合つまり負の相関関係がある場合をマイナスの符号で，

またいつれの相関があるか認められない場合をゼロの符号で示した。　pHの変化および伍＋Mg濃度

の変化が小さい場合（0．5pH以下，または0．5　meq／4以下）に行なった判断には，濃度の変化範囲

が充分でないと思われるので，＊印を付して区別した。

　核種の分配係数値の変化が共存イオンの内、どのイオンによって支配されているとみなすのが妥当

であるか．あるいはどのイオンに注目して分配係数値の変化を予測するのが妥当であるかを検討する。

ここでは．すでec述べた多くの研究によって指摘されている共存無機イオンの内．　Ca＋Mg濃度と

peとが及ぼす影響に注目する。　pllおよびCa十咋濃度に関する実験条件下では．これら水質因子

のいつれか一方のみによって，各核種の全ての試料土壌に対する分配係数値の変化を説明するには無

表一3．7　分配係数の代表値（バッチ法による測定値）

交換容量 分　配 係　数 値 kd，mし／9
土壌 μe・ン逐 90Sr 137Cs 60Co 54Mn 66Zn llαnAg 59Fe 99Mo

A 11．3 500 100 150　　　　｜ 90 75 8 1

B 241．7 130 2800 150 2100i 1000 100 500 140

C 55．6 40 2500 250 250： 4000 300 　　100P 40

D　E

169．5

U7．9

　　　65 　3000
奄T000

‘　400‘　　　　　　i

@　350

50001

奄P0000

8000

P800

1000

Q00

「　500

P1201
　6

P60

F 47．8 1　45
…　1200 …250 ‘　30

ll200 350
　　　　！200

60

G 28．9 40 1000 i200
…　500 ‘　500 10 1　　5

H 117．9
270i　　　　↓

1300
し　　400

700 800 170

1 140．5 10 ：1000 20 70 200 200 i250 ．　　400

J 246．0 500 ‘　7000 150
一

3500
一 一

200

K 60．3 10 200 ；　10 「　50 20 20 5 20

L 149．0 60 …8000 100
1　　　250

2200 100 1000 270

M 24．3 25 1500 200 14＊
一 一 ｝ 一

N 27．1 15 180 800 1900 300 40 1．3

0 122．8 150 ‘3000
｜：　400

2000 2000 400 250 8

P 38．6 25 1　100 70 200 60 5 1．8

Q 200．1 70 2000 1　80 100 200 80 15 40

囲　＊印はNMnの代りに56Mnを用いたことを，また一印は
　　は未測定であることを意味する。
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表一3．8　分配係数値とCa＋Mg濃度との相関関係

分配係数 kdとCa ＋Mg濃度との間の相関関係の型
土壌 90Sr 137Cs 60Co 54Mn 65Zn 110mAg 59Fe 99Mo
A 一 　 一 一 一 一 一 一

B 一 一 一 一
0

一
0

一

C 十 十 十 0 十 0 十 十

D 一 一 一 一 一 一 一 一
E 0 十 十 0＊ 十 0 0＊ 十

F 0 十 十 0 十 十 十 十

G 0＊ 十＊ 0＊
一 一 一

0＊ 0＊

H 十 十 十 十 十 十 十＊
一

1 0＊ 0＊ 0＊ 0＊ 0＊ 十＊ 十＊ 十＊

J 十 0＊ 十 十
一

K 0 0
一

0 0 0
一

0

L 0 十 十 0 十 0 十 十

M 一
0

一 一

N 一
0

一 一 一
0 0

一

0 一 一 一 一 一 一 一 一

P 一 一 一 一
0＊ 0 0 十

Q 0＊ 0 十
　＊一

0 0＊ 十＊ 0

（註｝＋符号はkdとCa＋Mg濃度との間1⊂正の相関があること，

　　つまりCa＋Mg濃度の増加と共にkdも増加することを示
　　す。一符号は逆の場合をまた0は相関がないことを意味す

　　る。＊印はCa＋Mg濃度の変化量がO．　5　meq／1以下であ

　　ることを示す。

表一3．9　分配係数値とpH値との相関関係

@十十　一　@　　十十　

¥十　一　

（註）＋符号はkdとpHとが正の相関を有する，つまりpHの

　　増加に伴ってkdも増加することを意味する。一符号は逆

　　の場合を0は相関がないことを示す。また＊印はpHの変

　　化量が0．5以下であることを示す。
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理があることが解

る（表一3．8．表

一3．9参照）。　ま

た．これらの水質

変化が分配係数値

に及ぼす影響のパ

ターンも同一では

ない。それ故，全

ての土壌‘こ対して，

例えば式（2－17）

～式（2－20）のよ

うな，同一の相関

回帰式を適用する

ことはできない。

　すでに分類した

カルシウム過剰土

壌と不足土壌の代

表として，各々試

料土壌AとK（表

一3．3参照）とを

選定し、90srの

分配係数値のpfl

値，Ca十Mg濃度

による変化を図一

3．5および図一3

．6SC示す。これ

らの図からもわか

るようtc，実験‘ζ

用いた17種類の土

壌については、カ

ルシウム過剰土壌

では，90Srの分

配係数値はCa十

晦濃度との相関が

強く，またカルシ

ウム不足土壌では

pH値との相関が



20

15

　　10

芸玉

1．0 　　2．O
Ca†Mg濃度，　meq／1

3，0

20

15

賦＼で

おヱ

，．0 8．O

PH

9．0

図一3．5（A）　90S・分配係数値（kdSr）のCa十㎏　図一3．5（B）　90S’分配係数値（kdSr）のpflとの

　　　　　　濃度との相関（試料土壌：A）　　　　　　　　　相関（試料土壌：A）

50

40

30
@　　　20

10

　0．5　　　　　　　　　　　　　　1．0　　　　　　　　　　　　　　 1．5

　　　　　　　　　　Ca＋Mg濃度meq／1

図一3．6（A）　90S・分配係数値（kdSr）

　　　　　　とCa十Mg濃度との相関　50

　　　　　　（試料十壌：K）

1Stc，，60　C。，65Znおよび54Mn

‘こついてもほぼ成立する。これら

多くの核種の分配係数値の変化を

Ca十晦濃度，　pH値のいつれか

一方のみで予測しようとする立場

は，分配係数値変化の機構を解明

する観点からすれば極めて問題が

多いといわざるを得ないが，分配

係数値の変化の大略を予測するに

40

30
@　　　20

亀o

10

　　強い。Ran、。n（15）は酸性土壌．ア

　　ルカリ土壌とも1こ90s・の分配係数

　　値とpH値との相関が強いことを

　　報告しているが，そのような原則

　　が適用できない場合があることが

　　わかる。試料土壌B，C，D，H，J，N

　　および0では両水質因子のいつれ

　　とも相関が認められるが、やはり

　　前述の一般原則は適用することが

2．o　できる。同じ原則が90Srの他；C，

4．0　　　　　　　　　　　　　　　5．0　　　　　　　　　　　　　　　6．O

　　　　　　　　　　　PH
　　図一3．6（B）　90S’分配係数値（たds　r）とpHとの

　　　　　　　　相関（試料土壌：K）
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は有用である。

　上記5種以外，すなわち110，nag，59　Feおよび99M・については次の事項を指摘しておく必要がある。

すなわち，後述するように110”tL〈g，59Feはある種の土壌一地下水系においてはイオン状では存在しな

い場合があること，また本実験で用いた99M・は（NH4）2th（）4を用いた（表一3．6参照）ため地下

水中では脇0τ’の陰イオンで存在すると思われること，つまりCa＋Mg，　pEのように陽イオンとの

相関CC注目すること‘ζ無理があると考えられること等である。

　C。＋咋濃度の増加に伴って，核種の分配係数値が減少する現象は共存イオンによる影響として式

（2－11），式（2－12）からも容易に理解できる。Ca十晦濃度の増加に伴う分配係数値の減少傾向は

図一3．5（A）のよう‘こ下に凸な曲線で示されることが多いが，必ずしも式（2－11）のようにCa＋Mg

濃度1ζ逆比例するとは限らない。Ca＋㎏濃度の増加に伴って分配係数値が増加する現象は共存イオ

ンとの競合吸着反応に注目しては説明することができない。通常は位＋Mg濃度の増加‘こ伴ってpE

も増加するため，Ca十檜濃度の増加による分配係数値の減少よりもpHの増加に伴う分配係数値の

増加の方が土壌によっては著るしくなるためであると考えることもできよう。本実験の範囲‘こおいて

は，いつれも明確な結論を得ることはできない。

　表一3．9よりわかるよう1こpHの増加に伴って分配係数値が増加する（ρ11値の増加に対して正の

相関がある）現象が認められる。この原因としては，｛1）p”の増加に伴って，核種の水中での存在状

態が変化し，土壌に対する吸着性が大きくなること，｛2）pHの増加に伴って核種が水酸化物等の化学

的に安定な化合物を作って沈降しやすくなること等々が考えられるが，本実験の範囲内では推論の域

を出ることができないc

　　3．2．4その他の環境因子による分配係数値の変化

　｛1）核種・土壌による変化

　表一3．7より，放射性核種の分配係数値は，試料上が同じであっても，核種によって大きく変化す

ることがわかる。1e「c・，65Znおよび54Mnの分配係数値は試料土壌によらず，他の核種‘C比較して

大きく，90S・および99？lfOの分配係数値は比較的小さい。90Sr，137C、および60C・の分配係数値を比

較すると．これら3核種については．ほぽ試料土壌によらずkdtr，＞kdc。＞kdSrの大小関係が成立し

ている。

　90　S’，137C・，60　C・および65Znの分配係数値は，試料土壌による変化の程度が小さいが54Mh，

11（taSg，59　F・　，99Mbは試料土壌‘こよる変化の程度が大きい。後者のグループに属する4核種の内

1　10nZL・9Cg　，59Feは非イオン状で存在する可能性があること，99・lthは陰イオンの形態で使用したこと．

についてはすでに述べた。

　吸着材が合成イオン交換樹脂である場合には．放射性核種の分配係数値の大小は第2章で紹介した

熱力学的考察から理論的に推定することができる。市販の陽イオン交換樹脂‘こ対する各核種の吸着性

の順位（分配係数値の大きさの順位）は，Sr＞Ca＞（Z・，　Mn，　C・），　Ag＞Cs，Hであるとされてい

る。この大小関係は吸着材が土壌である場合の大小関係とは必ずしも一致していない。このことは合

成イオン交換樹脂ecついて発展させられたイオン交換の理論を，核種の土壌との相互作用を説明する

ためにそのままでは適用できないことを示している。
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　〔2｝陽イオン交換容量との相関

　一般1こ土壌は陽イオン交換材としての性質を有し

ており，本実験で用いた放射性核種は99M・を除くと．

実験条件下の水中では陽イオンとして存在する場合

が多いと思われる。（16）図一3．7は，標準酢酸アンモ

ニウム法により測定した試料土壌の陽イオン交換容

量と90Srの分配係数値との相関を，表一3．7の実

験データを用いて図示したものである。両者の間に

は必ずしも強い相関があるとはいえないが，90Sr

の分配係数の概略値を推定する場合には，同図より

得られる次の回帰式を用いることができよう。

1・g　kdsr－0．0098（C．E．C．）＋1．0

　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・・・・…　（3－4）

　ここに，kdsr：905’の分配係数値（ml／g）

　　　　　c4c：

この回帰式は，

陽イオン交換容量との間に相関が認められない。

　｛3｝通水速度の影響

1000

500

土壌の陽イオン交換容量（μeq／g）

0 　50　　　　　　 100　　　　　　〕50

陽イオン交換容貴（C．ト：．C．）．ノ4eq／9

図一3．7

200　　　　250

90Srの分配係数値と上壌の陽イ

オン交換容量との相関

交換容量が小さい領域ほど精度がよい。go∫・以外の核種については，分配係数値と

　試料上壌AおよびMを充填した飽和カラムを用いて，カラム法によって測定した分配係数値を実験

条件と共‘こ整理して表一3．10に示す。表中，1　10m4gおよび59Feについては非イオン状態で存在す

る可能性があるため，参考値として分配係数値を示した。

　表一3．10中，試料上壌Aの90S・C（関するカラム法による分配係数値は，　Caヰ咋濃度が大きくな

る程小さくなる傾向が認められる。また通水速度に注目すれば，通水速度が人きくなる程分配係数値

が小さくなる傾向が認められる。すでに述べたように試料土壌Aはカルシウム過剰七であるから．そ

の分配係数値はpllよりもCa＋饅濃度との相関が強く，Ca斗咋濃度の増加によって分配係数値は

減少する。一方，一般に通水速度が人きくなれば放射性核種の土壌との接触時間が短くなることから

分配係数値は小さくなることが期待される（式（2－21）参照）。　分配係数値が通水速度の影響をう

けて変化するか否かは，実験条件に用いる通水速度の大きさと共に更に詳しく検討しなければならな

い。実地層における地ド水の流速は，特殊な場合を除けばはぽ0～40m／dayの範囲にあると考えら

れる。

　｛4）飽和度の影響

　試料土壌Aを充填した不飽和カラムを用いて，カラム法によって測定した分配係数値を実験条件と

共に整理してrt　－3．11‘ζ示す。同表をみると．飽和状態（S＝1）で測定された分般係数値kd、よ

りも不飽和状態（0〈S〈1）で測定された分配係数値kduの方が人きいことが伺える。さらに，

90Srtcついてkduとkd，との間には次式が成立している。
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　ただし、1≧S＞0．65

ここCC．∫はカラムに充填した土

壌間隙の水による飽和度である。

地層の飽和度が分配係数に及ぼす

影響について報告した例は少なく，

影響の有無の確認を始めとして今

後解明すべき問題である。Routson

（’7）はkduとkdsとの差異は，各

々の分配係数値の測定誤差の範囲

内にあり，両者の差異が有意であ

るとは認め難いとの報告を紹介し

ている。不飽和状態での核種の分

配係数値について理論的に検討す

るためには、まず不飽和状態での

土壌水分と土壌との接触の機構．

土壌水分の移行機構を明らかにし

なければならない。土壌水分の移

行機構は，一般には，飽和度によ

って変化する。土壌水分の移動に

ついては本章第6節で詳しく検討

する。

　表一3．11を得る実験では地層

の飽和度を，地層に供給する模擬

廃液の供給速度で制御している。

それ故，地層の飽和度が大きいと

表一3，11　不飽和土壌カラムによって測定した90Srの分配係数値および実験条件一覧

土壌カラム 流　入　溶　液 分配係数
重　量

@9
空隙率 飽和度

土壌
総硬度
高?iン4

pH
放射能濃度

ﾊCi／缶1

流　　速

高P／Cm2min

kdu
高P／色

s・kdu

高戟^

核　種

X0Sr

X0Sr

X0Sr

X0Sr

高　さ

高高

S6．0

S2．0

T2．5

T9．0

23．4

Q2．5

Q9．2

T0．0

47．4

S4．5

S2．5

R3．1

65．3

V1．8

V9．4

P00．0

AAAA
1．16

P．16

P．16

P．58

7．06

V．06

V．06

V．18

2．0×10－2

Q．0×10－2

Q．0×10－2

R．0×10－3

0．12

O．64

O．72

P．97

7．3

U．8

U．4

S．9

4．8

S．9

T．1

S．9

㈱　飽和度は土壌カラムの空隙体積中に占める土壌水分の容

　　積比として定義されている。
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きは供給速度も大きくなっている。供給速度（通水速度）が大きくなると分配係数値が小さくなる傾

向が認められていることはすでに述ぺた。

　分配係数値が飽和度あるいは通水速度のいつれに依存して変化するのかは別に検討する必要がある。

（5）核種の存在状態の影響

　試料土壌Aについて，バッチ法で測定した　90yの分配係数値のpH‘こよる変化およびCa＋晦濃度

eζよる変化を図一3．8に示す。

90Yは永続平衡状態にある90S’

十90γ溶液をAmberlite　IR－

120B樹脂を充填したカラムに

通水し，90Srを除去すること

によって調製した。（18）

　本研究で用いた放射性核種

（表一3．6）の内では90y，

110’nL・19および59Feが高ρ〃領域

で非イオン状で安定に存在しう

ることが報告されている。（19）こ

れらの核種を含む地下水を土壌

カラムに通水すると，核種がイ

オン状で存在する場合には、カ

ラム流出液中濃度（C）が通水量

の増加と共にカラム流入水中の

核種濃度（Co）に等しくなるのに

対し，これらの核種の流出率

（C／Co）は1．0にはならず，

水のpH　CC応じた一定値に漸近

する傾向が認められる（次節図

一3．14参照）。（18）’（20〕妄一3．10

に示した試料土壌Mについての

カラム実験においては，11（inig

および59Feの流出率は各々50

％．30％であった。図一3．8で
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図一3．8（B）　90yの分配係数値（kdy）のCa十Mg濃度との相関

用いた　goγは，限外濾過試験によって，　pHが2．0以下ではほぽ100％がイオン（陽イオン）状で、

pHが9．0以上ではほぽ100％が非イオン状で存在することが確かめられている（図一3．9参照）。

図一3．8（A）は非イオン状態の90yは．イオン状のgoγに比べると．土壌に吸着され難いことを示し

ている。この叛像は90Yの土壌カラム流出曲線が流出率1．0‘こ漸近せず，　pEの増加と共‘こより大き

な平衡流出率‘こ漸近する現象と一致している。また図一3．8（B）よりpHが4．3～7．5の範囲では

90vの分配係数値とc、＋晦濃度との間には相関が認められないことがわかる。
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　⑥　測定方法の影響

　カラム法（開放系）とバッチ法（閉鎖系）による分配係数値が一致しない現象が認められる。

Routson（17）は90S’の分配係数値について，90Srと土壌との交換反応に競合するマクロイオンが，

カラム法ではNa＋イオン，パッチ法ではCa＋トイオンであることから，カラム法による分配係数値がバ

ッチ法による分配係数値よりも大きくなると報告している。表一3．10の2種類の試料土壌について

90Srのカラム法による分配係数値をバッチ法‘Cよる分配係数値と比較すると，　C。＋物濃度の影響を

補正しても（試料土壌Aについては図一3．5（A）を補正曲線として使用）．両者に有意な差異は認め

られない。他の核種についても比較すると，一般‘こカラム法‘こよる分配係数値はバッチ法による分配

係数値にほぽ等しいか小さいといえる。

　　3．2．5まとめ
　本節で得られた結論を整理するとつぎのようになる。

（1）放射性核種のセメントからの浸出について，54Mnおよひ59Feは固化体での内部拡散と固化体の

　溶解が律速する90S’型の浸出機構に，また110ni？tgと65Znとは固化体の溶解が律速する60C・型の浸

　出機構に属する。放射性核種のセメント固化体からの浸出速度は表一3．5の通りである。

（2）地下水が土壌と接触すると．地下水中のCa十梅濃度が変化する。　Ca十㎏濃度が増加傾向‘ζあ

　るか否かは．飽和指数を用いて判断することができるが，どの程度のC、＋炬濃度が生じるかは．飽和

　指数値の変化量の推定値から予測するのが妥当である。試料土壌は，地下水との相互作用に注目し

　て．カルシウム過剰土壌と不足上壌とlc分けることができる。

（3）放射性廃棄物をセメント固化して地中処分すると，地下水中の無機塩濃度は上壌だけでなくセメ

　ント固化体との相互作用を通じて大きく変化する。その変化の様相については本章第5節・第6節

　でも詳しく検討するが，一般CCは，例えばω＋咋濃度の変化についていえは，セメント固化体と

　の相互作用による変化の方が，上壌との相互作用‘こよる濃度変化よりも数倍大きいようである。

1：4）放射性核種の分配係数値は核種‘ζよって大きく変化する。比較的半減期の長い90Sr・137C・・およ

　び60Ceの分配係数値kdは，実験に用いた17種の試料土壌については，土壌の種類に関係なく，

　kdCs＞bUCo＞kdS　rの順に小さくなる。

｛5）放射性核種の分配係数値は共存イオンによって大きく変化する。分配係数値はCa十Mg濃度の増

　加およびpH値の減少と共に小さくなることが多い。分配係数値の変化を予測するには，まず試料

　土壌がカルシウム過剰土壌であるか不足上壌であるかを判断し，カルシウム過剰土壌の場合には

　伍＋咋濃度に注目して分配係数値の変化を測定し，不足土壌の場合にはpH　SC注目して分配係数

　値の変化を測定するのが有効である。この原則は90S・，1e「Cs，60C・，65Znおよび54Mn　tc適用する

　ことができる。全ての土壌・核種について共通な型の実験式を得ることは不可能に近いから．現段

　階では，要求される場合に応じて分配係数値を実測するのが工学的な方法であるといえる。

（6）9°∫・の分配係数値と試料土壌の陽イオ・交換容量と・）間・・は式（3－4）で示される正の相関関

　係がある。他の核種については相関が認められない。

（7｝飽和カラム・不飽和カラムを用いて測定した90Srの分配係数値には差異が認められた。2種類

　の分配係数値の問には実験条件下で式（3－5）で表わされる関係がある。
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（8）実験に用いた放射性核種のうち，90y・110”i4g，および59Feは水中で非イオン状態で安定に存在

　する場合がある。これらの核種が非イオン状態で存在する場合ICは，核種の土壌カラムからの流出

　率（0／Co）は1．0にはならず．　pH値‘こ応じた’V一衡値に漸近する。90yの土壌への吸着性は非イ

　オン状9（ケよりもイオン状90yの方が大きい。

（9｝カラム法による分配係数値はバッチ法による分配係数1直に比べて等しいか小さい。

00　通水速度の増加に伴って分配係数値が小さくなる傾向が認められた。通水速度と分配係数値との

　関係を明らかにするためには更‘C詳しい検討が必要である。

　3．3非イオン状放射性核種の地中移動

　すでに述べたように，放射性物質の地中移動に関する研究は，放射性物質がイオン状態で存在する

場合あるいは，イオン状態とみなしうる場合について進められたものが主であった。放射性物質が非

イオン状態で存在する場合には，それらの物質はイオン状の物質よりも速く地中を移動しうることが

実験的‘こ示唆されている。（m）’（2D本節では，溶液中で非イオン状態で存在すると考えられている多く

の放射性核種のうち9W（90∫・の娘核種）に注目して，まず90γの水溶液中での存在状態を確認し，

ついでその存在状態の差異が90yの地中での移動特性にどのような影響を及ぽすかについて実験的に

検討する。

　　3．3．1実験方法

　（1）　90Yの分離

Ca型に調整した陽イオン交換樹脂Amberlite　IR－120　Bを充填した硬質ガラスNカラムに，永続平

衡状態にある90Sr十90yの水道水溶液（放射能濃度9．1×10－4～1．8×10’“31tCi／㌔1）を通水し

て90∫rと9（｝｝xとを分離した。　分離が完全であるかどうかは，濾液中の放射能濃度を一定時間毎に測

定し，得られた減衰曲線がgo｝の理論減衰曲線に一致するかどうかによって確認した。なお，分Wt　cc

際しては分離効率をよくするため1こgo5・十go｝「水溶液のpHをIN－HCIを用いてあらかじめ約4．0に

調整した。

　分離した9（㌔は，ただちに1　N－rva　OHを用いてpE　2～10の所定の値にρ刀調整を行ない．室温で

約24時間放置した後に実験に使用した。実験に使用した90γは放射能濃度が2．7×10－4～3．2×10“3

μC輌／石1の範囲にあった。

　Amberlite　IR－120B樹脂カラムを通過した水道水の水質は，　pHが3．4，Ca，咋はO　，Mo4／e，

cl一 ﾞンは7．89×10－4煽／e．SOr材ンは1．82×10←4脇ε／eであった。

　｛2）存在状態の確認

　実験に用いた水溶液中でのgoγの存在状態を濾過法によって確かめた。濾過には濾過容量15mlの加

圧式濾過装置を用い，加圧にはゲージ圧1．0～2．0気圧の窒素ガスを用いた。濾過膜はミリポァ社製

各孔径（0．025μ～1．2μ）のミリポア・フィルターの他．分子分画量が各々1・000，25，000，

100，000の限外濾過膜を使用した。

　濾別する濾液量は10mlとし，非イオン状のgoγとイオン状の90yの分離には主として分子分画量が
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が25，000の限外濾過膜を用い，膜を透過しない分率を非イオン状（コロイド）のgoγであるとした。

　｛3）　90yの土壌及びイオン交換樹脂への収着＊特性一バッチ法一

　Ca型に調整した陽イオン交換樹脂Amberlite　IR－120　B　l　gを容量100mlの硬質ガラス製マイエ

ルにとり，これにpHを調整した90Yts液50　mlを注いだ。ゴム栓をし，約24時間放置した後に上澄

み液中の90γ濃度を計数して，次式により90Yの樹脂への分配係数値kdを算出した。

　　　　　　　　　　Co－　Ce　　　　　　　　v
　　　　たd＝一
　　　　　　　ル　　　　　　　　　　　Ce

　　　　　　　　　　ここに，V　：90y溶液の容積（50ml）

　　　　　　　　　　　　　m　：イオン交換樹脂の重量（g）

　　　　　　　　　　　　　　Co：上澄液中の初期90Y濃度（ltCi／im　l）

　　　　　　　　　　　　　　C・：上澄液中の平衡時90γ濃度（ltCi／ml）

日本原子力研究所東海研究所構内から採取した土壌（有効径0．51㎜，均等係数2．0，密度2．65

g／c㎡，標準酢酸アンモニウム法‘こよる陽イオン交換容量11．3μeq／g）1g～10　gを同じく硬質ガ

ラス製マイエルにとり，これ1こpHを調整したgoγts液50　m　lを注いだ。ゴム栓をし，約24時間放置

した後上澄み液中の90γ濃度を計数して，上式により90γの試料土壌への分配係数値kdを算出した。

水溶液中の90yが試料土壌に強く収着される程，　kd値は人きくなるため，ここでは90yの収着性の

大小を判断する指標として左d値を用いる。

　④　90Yの土壌およびイオン交換樹脂への収着特性一カラム法一

　硬質ガラス製カラムIC試料土壌，イオン交換樹脂（陽イオン交換樹脂，陰イオン交換樹脂，交換基

をもたない樹脂）を各々，所定量．樹脂間隙が水で飽和されるように充填した。このカラムCC．　pfi

を調整した90γの水溶液を供給し，一定時間毎にカラム流出液中の90γ濃度を計測して90Yの流出曲

線を得た。実験に用いたイオン交換材の性質を整理して表一3．12sc．また実験条件を表一3．13　cc示

す。

表一3．12　用いたイオン交換材の性質一覧

イオン交換材 名　　　　称 型
　有効径
imm　or　mesh）

陽イォン交換容1

@（meq／1）

Natural　sand
bation　exchange　　resin

`nion　exchange　　resin

qesm　with　no　exchange　site

Amberlite　IR－120B
cowex　l，　X－8

Ca
ba

ｱ

　0．51mm
n．45－0．60mm

@50－100mesh
P00－200mesh

0，011
S．3＊

R．5＊

O＊

＊公称値である。

＊吸着材と吸着される物質との反応機構が不明の場合，あるいは当該反応を定量化するのが困難であ

　る場合に，イオン交換，吸着．内部吸着，吸蔵，化学反応等多くの機構を抱括的IC表現するために

　”収着（sorption）”という語が使われることがある。本論文では反応機構を特定・確認すること

　ができないという意味でこの語”収着”を用いる。
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　3．3．2　実験結果

　（1｝　90yの存在状態

　ミリポア・フ

ィルターを用い

て測定したgoγ

の粒度分布を図

一3．9に示す。

同図をみると

pH　7．7とpE

lO．1とでは

90Yの粒度分布

に有意な差異は

認められないが，

pH　3．3では他

の場合に比べて

フィルターを通

過する90Yの通

過分率が大きい

ことがわかる。

分子分画量

25，000の限外

濾過膜を用いて

goγ溶液を限外

濾過し，濾膜を

通過する90γを

イオン状90γ，通

過しない90γを

非イオン（コロ

イド）状90Yと

みなして整理し

た結果を図一3

．10に示す。分

子分画量100・000

の濾膜と25，000

の濾膜との間に

は90yの膜透過

率に有意な差異
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14

が認められたが，分子分画量1・000の濾膜と25，000の濾膜との間1こは有意な差が認められなかった。

同図をみると，非イオン状の90yの存在分率はpH　2．0～pH　7．0の範坊1でO％～100％の範囲eζ変

化することが伺える。

　90Yの分子分画量1・∞0，25・㎜，100，000の限外濾過膜による限外濾過試験では濾膜の分子分画

量によらず，ほぽ全量（98％～99％）の90Srが濾膜を通過した。

　（2）　90yの収着特性

　陽イオン交換樹脂Amberlite

IR－120　Bおよび試料砂に対す

る90Yの収着性を，90yの分配

係数を指標に用いて整理して．

おのおの図一3．8（A），図一3

．11に示す。同図より．溶液の

pH値が小さくなるほど，砂お

よび樹脂に対する90Yの分配係

数値は大きくなることがわかる。

しかし．吸着剤が砂である場合

と陽イオン交換樹脂である場合

とでは、ρ”による分配係数値

1000

800

006

004

輻岨

200

1．0　　　　　2．0　　　　3．0　　　　4．0　　　　　5．0　　　　6．0　　　　　7．0　　　　8．O

　　　　　　　　　　　　　PH

　　図一3．11　goγの分配係数値とpEとの相関

　　　　　　　　（Amberlite　IR－120　Bの場合）

9．0

の変化の様相が異なる。すなわち、陽イオン交換樹脂Amberiite　IR－120Bに対する90γの分配係数

値はpfiの減少と共にほぽ連続的に大きくなる（図一3．ll参照）のに対し，試料砂‘ζ対するgoγの

分配係数値はpEがほぼ6．5～8．0の範囲ではpfiの減少と共‘こ増加するが，その他のpfi域ではほ

ぼ一定値をとる（図一3．8（A）参照）。　ただし，バッチ法によって測定した試料砂の分配係数値が変

動するpfi域6．5～8．0は，コロイド状90　yの存在分率が大きく変化するpH域2．0～6．5（図一3
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．10参照）とは一致していない。

　放射性核種がイオン状で存在する場合には，分配係数値が水溶液中の共存イオン、例えばG・」Mg

濃度と強い相関を示すことが多いが∫14）pHが4．3～7．5の範囲ではgoγの分配係数値とQ｝．咋儂

度との間には相関が認められなかった（図一3．8（B）参照）。

　〔3｝　90yの移動特性

　陽イオン交換樹脂、陰イオン交換樹脂，交換基を持たない樹脂の各々を充填した硬質ガラス製カラ

ム‘こ．材・状・・yの擁分紗大きな低pHI・はよび非材・状9°yの存在分率が大き鑓ρ”1直

にρ”調整した90y水溶液を供給して得た，90yの流出曲線を各々図一3．12．図一3．13に示す。低

pll域における90yの流出曲線は充填材が陰イオン交換樹脂の場合と．交換基を持たない樹脂の場合

とでは有意な差が認められず，また充填材が陽イオン交換樹脂である場合の流出曲線とは明らかに異

なっている（図一3．12参照）。イオン状態で存在する90yが陽イオン交換樹脂に極めてよく交換吸着さ

れていることから，低pH域のイオン状90Yは陽イオンとして存在するといえよう。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　1．　　1．

0．8

茎…

ぱ

警。．4

0．2

0．0

O；陽｛オン交換岨8旨（PH　：

●：交換基σ）ない樹脂（1川　Z88）

●；陰｛オン交換Pt脂（PH　2・09）

　　　　　　流出』t，∫n｜

図一3．12　90Yの樹脂カラム流出曲線

　　　　　　（低ρ・θ領域）

…洩㍗゜σσ◇

　o・6

き。4°」♪一・e－－eL・°°°－・・

這　　　　●‘wa．fオ．交換樹脂d・・嚇・・

　　　　　　　●．交換基のない樹脂（PII　9．54）
　0．2

　　　　　　　0：陰fオン交換樹脂CPH　9・79）

0，0

　0

図一3．13

　　　100
　流出敏，ml

90yの樹脂カラム流出曲線

（高1）”領域）

　一方，高pfi域における90　yの流出曲線は、充填材が陽イオン交換樹脂の場合のρ”fl～｛のみ6．70

であり，他に比べると低いため厳密な比較に用いることはできないものの．樹脂の差異による流出曲

線の差異は著るしくはない。とりわけ，充填材が陰イオン交換樹脂の場合と，交換基をもたない樹脂

の場合とでは有意な差異が認あられない（図一3．13参照）。これらのことから、高pH域での非イオ

ン状goγは竜荷を有しないものと推定できる。

　試料土壌を充填した硬質ガラス製カラムにpfl値を調整したgoγ水溶液を通水して得た流出曲線を

図一3．14に示す。　同図より．水溶液の～（）H値が人きくなり非イオン状90Yの存在分率が大きくなる

に従って（図一3．10参照），90yの上壌カラムからの流出率o／Coが大きくなることがわかる。

　試料土壌を充填した硬質ガラス製カラムcc，　pHを9．82に調整したgoγ十HTO水溶液を通水して

得t　90y，　HTOの流出曲線をIE規確率紙上にプロットして図一3．15に示す。　通水量が増加しても

90γの流出率C／Coは1．0にならない（図一3．14参照）ために，90Yの流出曲線とHTOの流出曲線

とは，通水量が大きい領域では一致しないが、図一3．15をみると，　goγおよびHTOの十．igカラム
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図一3．14　90Yの土壌カラム流出曲線

300

からの初期流出パターン‘こは有意な差異が認められないこと

がわかる。すなわち，高pfi域でのgoγの初期流出のパター

ンは水のトレーサーであるHTOの初期流出パターンとほぽ

同じであり．このことは高pE域での90γが試料土壌に収着

され難い性質を有することを意味する。

90

80
@70

10

0．

　0

図一3．15

10　　　　　20　　　　30　　　　40

　流出量，mt

HTOおよび90yの土

壌カラム初期流出の比較

試料土壌を充填した硬質ガラス製カラムにpHを6．92‘こ調整した永続平衡状態にある90Sr十90Y水

溶液を通水して得た90Sr，90γの　　1・o

流出曲線を図一3．16に示す。　通水

量の増加に伴い、90　S’の流出率　　　0’8

C．／Coは1．0に漸近するが，90　yの　。

流出率は1．。、，漸近しない．とがわS°’6

かる．なお．9°Srおよび9°γの力慧。．4

　　　　　　　　　　　　　　　　ヨ
ラム流出液中濃度は，カラム流出直　ts

後および永続平衡成立（約2週間）　　o・2

後に測定した全β線放射能計数率と

90Sr・90yの計数効率とを用いて　　o“

計算によって推定した。

o
QbcPt）t

　　　　　“Abse・・°°・♪鴨

嘉磐卿ぷ9。y

図一3．16

　　500　　　　　　　　　　　　　　　　　　1000　　　　　　　　　　　　　　　　　1500

　　　　流出量，ml

90Srおよび90Yの土壌カラム流出曲線の比較

　　3．3．3結果の考察

　実験条件下での90Yの存在形態はρ丑によって大きく変化する。溶液のpH値が低くなるほど，限

外濾過膜を通過する90Yの存在分率が大きくなる（図一3．10参照）。逆にpH値が大きくなる‘ζつれ

て，限外濾過膜を通過しない90γの存在分率が大きくなり，この90γの大きさは用いた濾膜の公称分

子分画量から判断すると，その大部分が分子量25，000相当以上であると推定される。しかもその

goγの粒度分布は声が7前後より大きい場合tζはpH‘こよって変化しないであろうことが推定され

る（図一3．9参照）。
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　イオン状goγのイオン交換樹脂への吸着特性（図一3．12）から判断すると、90　yはpEが低い水

溶液中で陽イオンとして存在するといえる。このことは，Pourbaix（16）が熱力学データを用いて純水

中にある90yの化学的存在形態を推定した結果と一致している。一ノ∫，非イオン状の90γは帯電して

いるとはいい難い。ただし，90γの樹脂カラム流出率が高pll域においても1．0‘ζならないこと（図

一3．13参照）は，非イオン状goγがイオン交換以外の何らかのメカニズムによって樹脂に収着され

ることを意味している。高pfi域の90yの土壌カラムからの流出率は流出開始後溶液のpE　cc応じた

一定値にすみやか‘こ漸近し，以後はほとんど増加しない（図一3．14参照）。　例えば，1迎9．82の

goγの流出率は溶液の流出量が増加してもほぽ0．7より大きくならない。このことはカラム‘こ流入し

たgoγの約30％がすみやかに土壌に収着されたことを意味する。この収着速度が遅い場合‘⊂は．　goγ

の流出率はゆるやかに増加しついには1．0に漸近する筈である。それ故，この収着速度は比較的速い

と推定することができる。ただし，収着のメカニズムは明らかでない。

　試料土壌と90yの相互作用tcついても同様の現象をみることができた。90yの試料土壌への分配係

数値は低pE域では大きく，　pHが増加するにつれて小さくなり．　pR値が約6を越えるとほとんど

変化しない。低pfi域で分配係数値が大きいのは陽イオンとして存在するgoγが土壌にイオン交換さ

れたためであり，また高pE域つまりgoγが非イオン状となり土壌との相互作用のメカニズムとして

イオン交換反応を考えることができなくなっても，なお分配係数値がゼロにならないのは，非イオン

状のgoγが物理吸着等のメカニズムにより土壌‘こ収着されるからであろうと思われる（図一3．8参照）

イオン状の90yは強く土壌に交換吸着されて土壌カラム内での移動速度が遅く，溶液のpfi値が増加

して非イオン状goγの存在分率が大きくなるにつれて，カラムからの流出率も大きくなる（図一3．14

参照）。　しかも非イオン状90yの初期流出パターンと水のトレーサーとして用いたfiTOの初期流出

パターンとの間には有意の相違を認めることができず（OU　－3．15参照），このことは非イオン状90　Y

のある分率がほぼ水と同速度で移動するとみなしうることを意味している。限外濾過の結果から，ほ

ぽ全量の90yが非イオン状で存在すると思われるρθ領域においても，カラムに流入する90yの全量

が流出することはなく，なおある分率の90yは土壌に保持される。イオン状の90Yは全て土壌に吸着さ

れると仮定すると，図一3．10および図一3．14より．非イオン状態で存在する90yの内土壌に収着さ

れない90γの存在分率を推定することができる。推定結果を図一3．17に示す。　すなわち，非イオン

状90γの内土壌に収着されない90γの分率はpH値の増加と共SC増加している。このことは，　pHの

増加と共に，非イオンという存在状態は同じであっても，goγの存在形態（化学形）が変化している

ことを伺わせる。

　通常の地下水のpH範囲（5．5～7．5）では，地下水中‘こ浸出した90yはその全量が土壌と吸着・

脱着をくり返しつつ移動することもなく，また全量が土砂と何ら反応せずに移動することもない。そ

の移動パターンは．核種がイオンとして存在する場合のパターン（図一3．16，90S・の流出パターン

を参照）とは明らかに異なる。非イオン状放射性核種の地中移動を正確‘こ予測するためには，核種の

土砂との相互作用がイオン交換反応であるとする従来の理論とは異なる理論を検討する必要がある。

　本研究‘ζよって得た実験結果からは非イオン状90γが90γだけでできている真コロイドであるか．

あるいは，水中に共存する不溶性不純物‘こgoγが吸着した吸着コロイドであるかは断定できない。す

でに述べたようsc，このような90Yの存在形態はpHと共に変化するものと考えられる。仮にpEの
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増加によって生成する非イオン状の90γが90γの水

酸化合物90Y（Oll）3であるとすれば，　y（OH）3

の溶解度積は8×10－23であり，（2）本実験に用いた

90yの濃度は10－］3～io－i4　Mbl／6であることから

90γ（OH）3が水中で熱力学的に安定‘こ存在し始める

ρθ値は11．3～11．6となる。図一3．10によると

非イオン状の90yの存在分率はpEが約6．5付近で

ほぼ1．0となる。このことから，水中で安定に存在す

るgoγの化学種が水酸化物であれば、容解度積から

推定される真コロイドの生成pH域よりはるか1こ低

いpH域で非イオン状コロイドが存在することになり，結

局90yは吸着コロイドとして存在すると推定すること

ができる。ただし，極低濃度域においては溶解度積

｜

管0．8

逞

ミ。．6

8

忌

W　O．4

撫
F，

き・．・

゜・

W．0　4．。　6．。　8．。　10．。　12．。

　　　　　　　　　pH

図一3．17　十壌に収着されないgo1’の

　　　　　存在分率のpHとの相関

一定の法則が成立しないと考えられている例も紹介されている（23）こと，上の推論が妥当であるため

には，他の多くの化学種tCついても考慮する必要があることなどから，非イオン状で存在する90Yが

吸着コロイドであるか否かは断定することができない。

　本研究では，放射平衡状態にある90Sr＋SOyから90Srを除去するために陽イオン交換樹脂カラムを用い

た。陽イオンとして存在する90Srを樹脂層に固定して90Yを得る方法は．90γを得る有効な方法である。

ただし，分離前にイオン状で存在した90yがあれは，それらは当然ながら樹脂層中に固定され，濾液

中での非イオン状90yとイオン状90yの存在比率は熱力学平衡状態での存在比率とは異なる可能性が

ある。本研究では，分離後約24時間放置して実験‘c用いた。環境中での非イオン状goγの挙動を論じ

る場合に放置時間24時間が妥当であるかどうかは別に検討する必要があると思われる。

　goγについての実験結果からも推定できるように，放射性核種がイオン状で存在しない場合であっ

ても，問題になる土壌と地下水とを用いて例えば七壌カラム通水実験を実施すれば，得られた流出曲

線から、土壌に保持される核種の分率と保持されない分率とを知ることができる。従って，前者の分

率については核種がイオン状で存在すると仮定して展開された理論を用いてその地中での移動を，ま

た後者の分率については核種が地下水と同速度で移動するとみなして，地中での移動を推定・評価す

ることができる。（m）’（O「）本論文では．このような便宜的方法によって，非イオン状核種の地中移動を

評価することにする。

　　3．3．4まとめ
　本節で明らか‘こなった結論を整理するとつぎのようになる。

｛1）水溶液中での極低濃度の90Yの存在状態は溶液のpR　tCよって大きく変化する。低p”域では

ほとんどの90yが陽イオンとして、また高pfi域では帯電しない非イオン状で存在する。分子分画量

25，000の限外濾過膜による濾別試験の結果、溶液のpHが2．0～7．0の間で非イオン状90Yの存在

分率は0～100％の範囲に変化した。

〔2｝イオン状の90yの陽イオン交換樹脂および試料上壌への収着性は人きい。非イオン状90γの樹
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　　　　　　　　　　　　　　　　　　90　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Y‘こ比べると小さいがゼロではない。ある分率の非イオン脂および試料土壌への収着性はイオン状

状90Yは試料土壌にほとんど収着されず．残りの分率は急速に試料土壌に収着されると考えることが

できる。非イオン状90γの内上壌に収着される90γの存在分率はpflが増加するにつれて小さくなる

傾向が認められる。ただし，収着のメカニズムは明らかではない。

　｛3｝通常の地下水のpH範囲では大部分（約80％あるいはそれ以上）が非イオン状，残りがイオン

状として存在するものと思われる。イオン状の90γおよび非イオン状90γの一部は土壌に収着・保持

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　90　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　yは地層中をほぽ水と同じ速度で移動する。されるため，地層中を移動し難いが，残りの非イオン状

地層中をほぼ地下水と同速度で移動する非イオン状90yの挙動を予測するために、従来の理論をその

ままの形で適用することはできない。核種の存在形態とその反応特性を考慮して新しい理論について

検討する必要がある。

　｛4［ただし，土壌カラムを用いて，土壌に保持される核種の分率と保持されない分率とを実測すれ

ば，前者に従来の理論を用い，後者Cζ従来の理論において分配係数値がゼロであるとすること1こより，

便宜的にではあるが，地中での移動を評価することができる。

　｛5i非イオン状goγが真コロイドであるか，吸着コロイドであるかは，本研究からは判定できない。

非イオン状90yが水酸化物コロイド（真コロイド）であるとすれば，本実験で確認した90Yコロイド

は溶解度積定数より推定されるpHより小さなpllで安定‘こ存在することになる。さらに詳しい検討

が必要である。

　3．4イオン状放射性核種の地中移動

　ここでは，まず単一の放射性核種が地下水中に混入している場合について．当該放射性核種が地中

をどのように移動するかを，カラム実験によって実験的に検討する。ついで，保健物理学上重要と考

えられる60C・，90∫・，137C、の各核種が同時CC地下水中に含まれている場合の，地中移動特性につ

いて実験的に検討し，さらに個々の核種の流出曲線を第2～εで紹介した井上の理論とF　rontal　analy－

sisとによって予測すると共に，両理論の適用性について論ずる。本節で実験に用いる試料土壌は表

一3．3中の土壌Mである。

　　3．4．1単一核種の移動

（1）実験方法

　本項で行なう実験には試料上壌Mと現地で採取した地F水とを用いた。土壌Mの性質については表

一3．3に示した。試料上壌を硬質ガラス製カラムに充填して作製した上壌カラムに，単一種の放射性

核種を混合した地下水を通水して，放射性核種の流出曲線を得た。カラム流出液の一定量を一定時間

毎1こ採取し，赤外線ランプ下で蒸発乾固した後2πガスフローカウンターで放射能濃度を計測・定量

した。採用したカラム実験の実験条件を整理して表一3．14に示す。

　実験に際しては，放射性核種の土壌カラム内での移動に影響を及ぼすであろう共存イオンの濃度の

内Ca十Mg濃度，　pfiおよび酸消費量（pH　5）を測定した。また，放射性核種の移動速度と地下水の

移動速度との差異の程度を実験的に明らかにするため，塩素イオンをトレーサーに用いて地下水の土

壌カラム流出曲線を測定した。
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　｛2｝実験結果と考察

　　①　45Caの流出曲線

　地下水中に多量に存在し，しかも放射

性核種の地中移動に主要な影響を及ぽす

であろうCaイオンの移動特性を把握する

ためtζ測定した45Caの流出曲線を図一3

．18に示す。図中には，地下水のトレー

サーとして用いたCブイオンの流出曲線

の他，安定元素であるCa＋㎏濃度およ

び式（3－2）で定義される飽和指数値lt

の経時変化を同時に示してある。

　図一3．18（A），（B），（C）は各々土壌カ

ラム流入液の飽和指数ltが負，零，正の

場合について測定した45Caの流出曲線で

ある。これら3つの流出曲線には，流出

初期tζおけるe5Ca濃度の増加パターンに

差異は認められないが平衡流出濃度には

著しい差異が認められる。すなわち，It

〈0の場合には，45Caの流出濃度C／Co

はすみやかに1．0に漸近するのに対し，

1‘竺0の場合にはC／Co竺0．9，1’＞0

の場合‘こはC／Co竺0．75となり，溶液中

のCa濃度が炭酸カルシウムに関する飽和

平衡濃度を越える度合が大きい程（Itが

大きい程），　平衡流出濃度c／Coが小さ

くなる傾向がある。45cb　hYヒ学的に安定

な化合物を形成して土壌相へ移行してい

るといえる。この傾向は，すでにみたよ

う‘こ，pHの減少と共に平衡流出濃度

C／COが小さくなる90γの流出曲線（図

一3．14参照）の傾向と類似している。ただし，45Caと90　yとで流出濃度が小さくなる機構が同じで

あるとは限らない。図一2．2でみたように，放射性核種の内tCは，Caの沈降・溶解‘c影響されてその

地中移動の特性を大きく変えるものがある。それ故，実地層‘Cおける放射性核種の移動特性を把握す

るためには，当該地層において地下水中のCa濃度が増加する傾向にあるか減少する傾向‘Cあるかを確

認しておく必要があると思われる。

　　②　65Znの流出曲線

65Znの流出曲線を、塩素イオン．　c。十Mg濃度，飽和指数Itの経時変化と共に図一3．19に示す。
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図一3．18（A）　45Caの土壌カラム流出曲線（lt〈0の場合）

　　　　　　　　　　　　　　　3．O
　　　　　　流出量．e

45Caの土壌カラム流出曲線（∫’竺0の場合）

　1．0　　　　　　　　　　　　　　 2．0　　　　　　　　　　　　　　3．0

　　　　　　流出量．e

45Caの土壌カラム流出曲線（It＞0の場合）
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　　　　　　　2，0　　　　　　　　3．0　　　　　　　　　4．0

　　　　　　　　流　出　景，e

図一3．19　65Znの土壌カラム流出曲線

5，0

図一3．19の65Zπ流出曲線は，図一2．2の曲線No．3と同じものである。その機構は明らかではない

が，65Znの土壌カラム内での挙動が，カラム内でのCa＋晦の挙動‘こよって大きな影響を受けるこ

とは明らかである。図一3．19は最初ノ‘＝0．39の地下水を通水していたが，カラム流出水中ccOSZn

を検出できないため，通水量が4．04を越えた後に1‘＝－0．51の地下水を通水して得られた流出曲

線である。45Caの流出初期の濃度増加は1tの符号によって影響されないことを述べた。65Zn　lcつい

ては．流出初期の濃度増加についてもItの符号に応じて著しい変化をみせている（図一2．2参照）。

図一3．19中通水量が4．29付近から始まる65Znの濃度増加曲線は1t＝－0．18の場合に得られた流

出曲線（図一2．2曲線No．1）とほぽ同一である。

　　③56Mnの流出曲線

　56Mhの流出曲線を．塩素イオン，　ca十～㎏濃度，飽和指数1tの経時変化と共に図一3．20に示す。

他の核種は全て無担体で使用したが，56Mnは安定なMn　3．0×10－7　the／4を担体として有する状態

で使用した。

ミ

ξ

懲

芸

tt　1・　㌘0．S

　O．5

担
ve　O・O

一〇．5　　　0．0

　　　00 　　　　　　　　　　0　　　　　　　　　　　　　　　．5

　　　　　　af£　川　　駄．　ψ

図一3．2056Mnの土壌カラム流出曲線

2．0

一80一



　④60C・の流出曲線

60C・の流出曲線および地下水のトレーサーとして用いた塩素イオンの流出曲線を図一3．21に示す。

1．

0．8

こ

CO・

壬…0．4

0．2

0

図一3．21

　　M［　tlt　‘t，　〆

60C・の土壌カラム流出曲線

1

0．8

し・06

堅

＝0．4
∈

02

〔｝．0

図一3．22

　Ml　HI　tt：．　〆

89Srの土壌カラム流出曲線

　　⑤89Srの流出曲線

　89∫rの流出曲線および塩素イオンの流出曲線を図一3．22に示す。

　　⑥137　Csの流出曲線

　1Stc・の流出曲線および塩素イオンの流出曲線を図一3．23，図一3．24に示す。図一3．24では，通

水量が4．44　cc達した時刻に約8時間通水を休止した。この間に土壌間隙水中の137c、と上壌粒子と

の反応が進んだため，同条件で通水を再開しても，カラム流出液中の137c，濃度は不連続に低下して

いる。137C・と土壌との相互反応の内，主要な反応は，他の多くのイオン状核種の反応がイオン交換

反応であると考えられるのに対し，137Cぶイオンが土壌粒子の結晶構造中へ浸入し，保持固定される

反応であるといわれている。このように，土壌粒子表面でのイオン交換反応の反応速度‘こ比べ，土壌

粒子内での内部拡散の速度が律速するような，放射性核種の地中移動を論ずる場合には，特に実地層

1

9

“

0．0

流　出　量．e

図一3．23　10「Csの土壌カラム流出曲線
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　　　　　　　　　　10．0　　　　　　　　　　　　　　　15．0

　　　　　　　　流　出　量，e

図一3．24　137C、の土壌カラム流出曲線

20．O

‘Cおける地下水の流速が速く核種と士壌との接触時間が充分に保証されない場合には，当該核種の土

壌と地下水との間での分配反応が常1こ平衡状態にあるという仮定が成立しない場合がありうる。

　　⑦11（MLigの流出曲線

　11吻gの流出曲線を図一3．25に示す。　同図に陽イオン交換樹脂Amberlite　IR－120　Bを用いてカ

ラム法によって測定した流出曲線を併せて示す。Ca型に調整した樹脂Amberlite　IR－120Bの使用量

は10．Og，樹脂床の高さは4．4cm，　空隙率は45．5％，通水速度は3．55ml／c㎡・min，水温は

10．5’Cであった。

　図一3．25より明らかなようcc，土壌カラムからの110rnAlgの流出曲線は流出初期‘こは地下水の流出

曲線（つまり，塩素イオンの流出曲線）とほぽ同じような濃度増加を示すが，流出濃度C／tCoが50％

‘ζ達するとそれ以上は流出濃度は増加しない。全く同じ現象が樹脂カラムについても認められる。用

いた樹脂Amberlite　IR－120　Bの交換容量は公称4．3　meq／g－resinであり（表一3．12参照）．用い

た土壌Mの交換容量24．3μeq／g－soilと比べるとその交換量は約180倍も大きい。文献‘ζよると，

｜

oOδ

　“

0．

0．0

　　　　　　1㎞berlite　IR－120Bカラム

　　　　　　　　　　　○

｜．0　　　　　　　　　　　　　2．0

　　　　　　流　出　貴，e

　図一3．25　110”i4gの流出曲線
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11jは中性～アルカリ領域でコロイドを形成しうること但）純水中では広いpH域で4g金属が熱力

学的1こ安定な化学種となること（16）等が明らかである。また図一3．25にみられる流出曲線の特性は，

非イオン状で存在することが確かめられたOOYの流出曲線（図一3．14参照）の性質と極めてよく一致

している。これらの事項から，実験条件下で110m4gは非イオン状態で存在すると推定するのが妥当で

ある。

　　⑧59Feの流出曲線

　59Feの流出曲線を塩素イオンの流出曲線と共に図一3．26　cc示す。同図に陽イオン交換樹脂Am－

berlite　IR－120Bを用いて，カラム法によって測定した流出曲線を併せて示す。　ca型‘こ調整した樹

脂Amberlite　IR－120Bの使用量は10．Og・樹脂床の高さは4．5cm，空隙率は46．7％，通水速度は

2．11ml／c㎡・min．水温は10．5℃であった。

1．

5

“

゜・ W，。

　　○　　⑲
　　⑲　●　⑲

　　　⑮

β％

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　．倉ひ

1．0 3．0

　　　　流　出　鼠，e

図一3．26　59Feの流出曲線

　図一3．26より明らかなよう‘こ，59Feの：ヒ壌カラム流出曲線はnorn4gの流出曲線と同じような性

質を有している。すなわち，流出の初期においては地下水とほぽ同じ濃度増加を示すが，流出濃度

C／’Coがほぼ30％lc達した後はほとんど濃度が増加しない。この平衡流出濃度は，充填材がAmber－

lite　IR－120　Bに代ると，ほぽ90％になる。　ll〔taagの場合には平衡流出率は充填材‘こよらずほぽ

50％であった。非イオン状で存在すると思われる放射性核種であっても，その移動特性の細部は核

種によって異なるものと思われる。イオン交換樹脂カラムからのseFeが実験条件下の地ト水中で主と

して陰イオンあるいは中性の化合物として存在することが推定される。Feは純水中ではpH　5付近か

らFe（OH）2あるいはFe（OH　）3の化学種として存在するのが熱力学的1こ安定であると推定されてい
る。（16）

　｛3）ま　と　め

　本節の実験によって明らかtcなった事項を整理するとつぎのようになる。

　｛1）土壌中のCa分が液相中へ移行する傾向eζあるか否かは．炭酸カルシウムに関する飽和指数の符

号を用いて定性的に判断することができる。ただし，本章第2節で述べたように．液相中のCa濃度

の増加分を定量的に把握する場合には，飽和指数の増加分△1‘‘ご注目しなければならない。

　②　その機構は明らかではないが，土壌中のCa分が溶解する傾向にあるか否かによって，放射性核
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種の地中移動特性は大きく変化する．例えば65z・の土壌カラム内での移動速度は，土壌中のc、が

溶解’傾向にある場合（1‘〈0）程速い。

　｛3｝試料土壌Mについてのカラム実験の結果（表一3．14参照）‘こよると，土壌カラム内での放射

性核種の移動速度は110m4g，59Fe＞89Sr＞60C・，56Mn＞65Zn＞1370・の順にノ」・さくなる。

　〔4）本項で実験に用いた7核種の内．11（imLlrと59Feとは実験条件下の地下水中で非イオン状態で存

在すると考えられる。110ni4g　，59Feの上壌カラムからの平衡流出濃度C／Ooは各々50％，30％であ

る。他の5核種すなわち89Sr．60C・，56Mn，65Z・および137Csはイオン状態で存在すると思われる。

　c5，非イオン状態で存在する放射性核種の平衡流出濃度C／’Coは1．0にならず，流出初期の濃度増

加のパターンは地下水そのものの移動のパターンとほぽ同じである。

　　3．4．2多核種が共存する場合の移動

　第2章で述べたように、Sillenの図解法（Frontal　analysis）を除けば，放射性核種の地中移動

を論ずる理論は，いつれも，理論的には，単一核種が地中‘こ漏出した場合の移動を考えている。とこ

ろが．放射性廃棄物を処分することによって地中に漏出する放射性核種は決して一種類ではなく，廃

棄物中に含まれる全ての核種が漏出する。勿論．クロマトグラフの理論等から，多核種が共存してい

ても．各核種の濃度が互いに影響を及ぽし合わない程低ければ，単一核種の移動を記述する理論を各

々独立‘こ適用して多核種の地中移動を予測できることは明らかである。ここでは，保健物理学上重要

であるとされる90S・（同位元素　89Srを使用）．60C・および137Csが同時に地中‘ζ漏出した場合を想

定し．これらの核種の土壌カラム内での移動特性を実験的に検討する。さらに、得られた実験結果を

Sillenの図解法と井上の理論とで解釈し，核種の地中移動を論ずる場合の両理論の特色を具体的に

明らかにする。

　川　実験方法

内径25㎜の硬質ガラス製カラム‘こ灘こ1土壌Mを充填し，S・，　C・，　Csを同時‘魂合し妹道水を通

水して．各撫の土壌カラムからの流出曲線を雌した。罐した磯カラムは土壌床の高さ19㎜

空隙率48．4％．用いた土壌の量は10．Ogである。この土壌の陽イオン交換容量は，45Caおよび標準酢

酸アンモニウム法により各々24．3．18．3μeq／gと測定されている。上記3核種を含む地下水の通

水速度は1．70ml／c㎡・minであった。　用いた水道水の水質を表一3．15に示す。この水道水の炭酸

カルシウムに関する飽和指数は一〇．63（10．0℃）である。この水道水‘こ混入した各核種の濃度を整理

して表一3．16に示す。
　　　　　　　　　　　　　　　　　表一3．15　実験に用いた水道水の水質
次章で示すように．放

射性廃棄物を地中に処

分した場合，例えば地

中処分場から地下水の

流れの主方向下流側

500mでの放射性核種

の地下水中濃度は90Srが

4．2×10－i2itCi／ml

　　　　　　濃　度水質項目　　　　　　me　l 　　　　　　濃　度水質項目　　　　　　me　l 　　　　　　濃　度水質項目

Ca　　　　1．08 F　　　　　O．01 酸消費量（pH9）0

Mg＋＋　0．58 NO5　　　0．03 SiO2　　　6．50
Na＋　　　0．60 C（万一　　　〇 Fe　　　　　O．1
K＋　　　　0．03 SOτ一　　〇．61 Zn　　　　　O．9

全陽イオン　　（2．29） 全陰イオン　（2．27） Mn　　　　　O

HC（万　　　0．80 総　硬　度　　1．66 pH（10℃）　　7．8

C「　　　　0．82 酸消費量（pH5）0．80
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6°C。が1．1×IO’235　i・　Ci／而1，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　表一3．16　放射性核種の化学形態および濃度
137Csが1．9×10’56μCi／mlと推

定されている（表一4．6参照）。こ

の濃度は地中処分場に近づく程大き

くなるが，ここで採用した放射性核

種の濃度（表一3．16）はこれらの

推定濃度よりも充分に大きい。それ

故，地中処分場のごく近くを除けば，放射性核種の地F水中濃度が，ここで採用した濃度よりも大き

くなることはないと考えられる。

　ガラス・カラム流出液を一定時間毎に採取し，400チャネル波高分析器でr線放射能を，2πガス

フロー・カウンターでβ線放射能を各々計測し，γ線エネルギーの分布から60C・および137C・の濃度を

決定し．全β線放射能計数率からこれらの核種の寄t｝．分を除いて89Srの濃度とした。

　第2章で述べた理論に基いて，放射性核種の土壌カラム内での移動を予測するために，必要な基礎

データを得ることを目的として以下の2組の予備実験を行なった。

　①分配係数値の測定

　カラム法によって測定したSr，〈b，　Csの分配係数値を，　実験条件と共に整理して表一3．14に示

す。

　②交換’P衡曲線の測定

　S川enの図解法によって核種の移動を予測するには、　当該核種の土壌と地’ト水との間の交換平衡曲

線を得る必要がある。ここでは，第2節で行なった検討の結果，核種の土壌との相∫壬作用を論ずる場合

の重要な安定元素であることが判明したCaを参照イオンとして，各核種の交換’V一衡曲線を測定する。

1N－Ca（NO3）2を用いてCa型に調整した土壌の一定量をビーカーにとり，単一核種を含む模擬地

ド水（水道水，核種濃度等の実験条件は表一3．15、表一3．16参照）を加えてよく撹伴した後，約

24時間放置し上澄液中の核種濃度を測定して，各核種の質量作用の法則による平衡定数（式2－2参

照）を算定した。

　（2｝実験結果と考察

　89Sr，60C・，137C、の土壌カラムからの流出曲線を塩素イオンの流出曲線と共に図一3．27に示す。

単一核種を含む地下水を土壌カラムに通水して得た各核種の流出曲線から算定した分配係数値は，表

一3．14より、kdsr＝6．7　m1／g，kdC。＝18．8　ml／9．kdc，－409．4　ml／gであった。　分配係

数値の小さな核種程地中を速く移動するから，土壌カラム流出液中に最初に検出される核種は89Sr，

次いで60C・，137Csの順ということになる。この順序は，現実に図一3．27の各核種0）出現順序と一

致している。

　バッチ実験によって求めた質量作用の法則による各核種のCaに関する交換平衡定数は各々，K巴

一2．72，壱一30．1，砲一1．5×IO5・1／9であ。た．・れら・）値をf9いて計算し酪踊の滴

曲線を図一3．28に示す。Frontal　analysisによれば，　’γ衡曲線の原点‘Cおける勾配が小さい核種

ほど早く地中を移動するから，核種の土壌カラム中での移動速度の大きさの順序は395・＞60C・＞

137C、になることがわかる。図一3．28の交換平衡曲線を川いて，　Frontal　analysisを適用して得

濃　　　　　度
核　種 化学形

放射能（μCi／inD　化学的（Mol／i）

60Co

W9Sr

撃R7Cs

CoCl2
rrCl2
bsCl

　　　　　一一V．66×　10－3　　　l　　l．0×　10－9

R．66・10－・12．7・10－1・
P．21×　10－2　　　1　　6．1×　10－9
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5む

o・ W．o

　　　　2．5　　　　　　　　　　　　　　　　5．0　　　　　　　　　　　　　　　　 7．5

　　　　　　　　　　流　出　量，e

図一3．27　895’　，　60　C・　，137　C，の土壌カラム流出曲線

た各核種の理論流出曲線を実測値と共に図一3．29
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　1．
（A）に示す。ただし，同図には縮尺の関係から1吃

の理論流出曲線は描かれていない。F　ron　tal　ana1－　　o・8

ysisによれば，例えば6000の理論流出曲線は不連

繧な二鑓㌫≧㌫㌶き能≦°’6

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　0．4
に優ることから得られる同理論の一般結論の1つで

ある。しかしながら，60C・の理論流出曲線は，　実
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　0．2
測値の平均的な流出位置を比較的よく説明している。

F　ron　tal　analysisによる核種の理論流出曲線は，　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　°・8．。

バッチ実験によって求められた交換平衡定数から平

衡曲線を得．さらに簡単な作図を行なうこと‘こよっ

て図解的に得られた。すなわち，本理論による理論

　　　】　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　1．

c’∀ご

5む

0．0

　0C 　　　　05
　流　　出　　蹟，ぞ

（A）Fr（廟taS　AnalySiS

　図一3．29

1，0

10．O

O．2

図一3．28

0．4　　　　　0．6　　　　0．8　　　　　1．O

　Ci／Cp

89Sr，60Co．137Csの

交換平衡曲線
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流出曲線は，地下水と土壌とによって定まる物理化学量のみから定まり，井上の理論を適用する場合

‘ζ必要な地下水そのものの流出曲線を得る必要はない。　それ故，　Frontal　analysis　lこよって実地

層での核種の移動を予測するSCは，現地での野外調査によって地下水の移動状況を把握する必要はな

い。ただし，核種を含む地下水が人間の生活環境1こ流出するまで‘ζ接触する土壌の量を算定する必要

はある。

　89Srのみを含む水道水を用いてカラム法で測定した89Srの分配係数値は6．7　ml／セであり（表一3

．14参照），図一3．27の流出曲線を得た土壌カラムの空隙率は0．484，土壌の密度は2．49g／㎡であ

る．従・てぼ（2－45）‘で定まる時間変換係数Kfは．89S・　c・ついて

Kf，Sr－1＋’ ﾜ；讃・2・49）（6・・）－18・・

となる．同様・こ6°C・c・ついてはKf，。。　r－　50・9．’37c・　c・ついてはKf，Cs－1・amである・故…杜

の理論‘ζよれば、これらの核種の理論流出曲線は，個々の核種の土壌との交換吸着反応が他の核種と

全く独立に起こると仮定すれば．水のトレーサーとして用いた塩素イオンの流出曲線（図一3．27参

照）を各々，通水量（時間）軸方向‘こ，18．8倍，50．9倍，1，086倍することによって得ることがで

きる。得られた理論流出曲線を実測値と共に図一3．29（B）に示す。理論流出曲線は実測値とよく一致

している。このことは、放射性廃棄物の地中処分‘こ関して多核種の地中移動を論ずる場合には，核種

の地下水中での濃度は，各々の核種が独立に土壌と交換吸着するとみなせるほど低く，それ故．井L

の理論を適用して多核種が共存する場合の地中移動を論ずることができることになる。井上の理論に

よる核種の理論流出曲線は同じカラムを用いて測定した地下水の流出曲線を通水量（時間）軸方向に

Kf倍すること‘こよって得られる。故に，井上の理論を適用して実地層（帯水層）での放射性核種の移

動を予測する‘ζは，現地での地下水流動調査，ボーリング調査または数値計算などにより，地下水の

移動状況を予め把握する必要がある。同理論は，実験室で得た成果を実地層にスケール・アップして

適用する場合に理論的な問題がなく，この点でもFrontal　analysisに優る。

　｛3｝ま　と　め

　本節で得られた結論を整理して示すと次のようになる。

　〔1｝実験条件下の核種濃度では，放射性核種は各々独立に土壌と交換吸着反応を起こすとみなせる。

従って、2成分間のイオン交換現象を前提‘こして展開された井上の理論を個々の核種‘こ独立に適用し

て，多核種が共存する場合の各核種の地中移動を予測することができる。

　｛2）Frontal　analysis，　井上の理論とも各核種の地中移動の速度の順位を1Eしく予測することが

できる。ただし，流出曲線の予測精度は井上の理論の方がよい（図一3．29（B）参照）。

　（3｝　Frontal　analysisを実地層に適用する場合には，核種を含む地下水が人間の生活環境に出現

するまでに接触する土壌の量を推定する必要がある。この推定を精度よく．少くとも交換平衡曲線の

測定精度と同程度1こ実施するには多くの困難が伴う。むしろ．Frontal　analysisは土壌カラムのよ

うな人工環境中での核種の移動を論ずる場合に威力を発揮する方法である。

　（4）井上の理論を実地層に適用する場合には，廃棄物処分場の地下水が評価の対象になる当該位置

に至る移動状況を何らかの方法で予測・把握する必要がある。この手続きは，技術的には容易で，し

かも，この手続きを採ること‘Cよって土壌カラム実験から実地層へのスケール・アップに伴う諸問題
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を回避することができる。井上の理論は工学的実用度の人きい理論であるといえる。

　　3．4．3核種の地中移動に影響を及ぼす要因

　次節以降では，地層模型を用いて地層中に処分された廃棄物から，放射性核種が漏出し，地層中を

移動する現象について実験的・理論的に検討する。ここでは，前節までの実験t（よって，放射性核種

の地中移動に影響を及ぼすことが明らかになった諸要因を整理し、併せて当該要因の変化によって核

種の地中移動特性がどのように変化するかを整理することtζする。

　［1）核種の存在状態

　放射性核種が地圏環境中でどのような存在状態をとるのが安定か，大まかに，イオン状で存在する

か非イオン状で存在するかによって，その移動特性は大きく変化する。放射性核種が非イオン状で存

在する場合には，非イオン状核種のある分率は土壌によって収着されず，ほぼ地下水と同速度で地中

を移動すること‘こなる。通常の地下水のpfi範囲で非イオン状で存在すると考えられる放射性核種‘こ

は90叱59Fe，110’n4gがある（但し，本論文で検討の対象とする原子力発電所から排出される廃棄物

中に含まれる核種の内では）。　核種の種類，土壌の種類，地ド水の種類等による核種の地中移動パタ

ーンの変動には，核種の存在状態の変動を媒介とするものが含まれる。

　（2｝地下水系の化学的性質

　地下水中の獅機塩が沈澱する傾向にあるか，溶解する傾向にあるかによって，放射性核種の地中移

動特性が変る。特‘こ地下水中のCaが沈澱する傾向にある場合には核種の地中移動速度は遅くなり，逆

の場合には速くなるr】J能性が強い。この現象は65Znについては実験的‘こ確認された（図一2．2参照）。

当該地下水がCa不足であるか否かは炭酸カルシウム‘こ関する飽和指数1tの符号によって推定すること

ができる。

　｛3）地下水中の共存無機塩濃度

　放射性核種が土壌に保持される度合を分配係数値を指標に用いて評価すると，パッチ法による実験

結果では地下水のpHが低い程また地下水中のC、十㎏濃度が大きい程分配係数値が小さくなる傾向

がある。それ故地中での放射性核種の移動速度は大きくなる。分配係数値の変化はCa過剰土壌では地

下水中のCa十Mg濃度と，またC・、不足土壌では地下水のpE値との相関が強い。

　（4）地層の種類

　放射性廃棄物の処分あるいは工学的貯蔵の為に用いる地層，即ち，廃棄物から漏出した放射性核種

が移動する地層が帯水層（飽和層，地下水層）であるか通気層（不飽和層）であるかによって，核種

の挙動に差異が認められる。両地層は，第一義的には，地層を構成する土壌の間隙が水で飽和されて

いるか否かによって区別されるが，付随的には植生の影響をうけているか否か等生物学的・物理学的

・化学的性質にも差異が認められる。式（3－5）からも伺うことができるように，一般に，通気層

における核種の移動速度の浸透速度に対する比の値は帯水層における値より小さい。地層内での核種

の移動速度は土壌水分の移動速度と密接な関係にあるが，Marter（25）は現地実測によって通気層にお

ける土壌水分の移動速度が帯水層における地下水の移動速度のほぼ1／10であると報告している。こ
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の実測結果は通気層における核種の移動速度が帯水層よりも遅くなることを意味している。

　廃棄物の処分に用いられる地層が溶解性有機物を多量に含む場合には，そうでない場合に比べて，

核種の移動速度は速くなる｛」）

　　｛5｝廃棄物の形態（種類）

　処分される廃棄物の形態（種類）つまり、固体廃棄物か液体廃棄物か．セメント固化体か．アスフ

ァルト固化体か，ガラスr甜ヒ体か，再処理廃棄物か否か等々によっても核種の地中での移動速度は変化

する。特に再処理廃液のように放射性核種の安定同位体が多量に共存する場合には．当該核種の地中

移動速度は早くなる。酸性度の強い再処理廃液が直接に地中に漏出するような場合には．酸とト壌と

が反応することによって核種の移動速度が速くなることが考えられる。（26）ただし．フッ酸を砂層1ζ注

入して放射性核種の保持容量を増大させる試みが報告されている（幼例もあり，酸の存在が必ずしも

移動速度を速くすることを意味するとは限らない。

　廃棄物をセメント固化して地中処分すると、廃棄物と接触するト壌水中のCa十㎏濃度等の無機塩

濃度が高くなるため，アスファルト固化あるいはガラス固化する場合に比べると．廃棄物固化体から

浸出する核種の移動速度は速くなると考えられる。しかも，多くの場合核種の固化体からの浸出速度

は固化剤がセメントである場合が大きく，アスファルト，ガラスの順に小さくなる。

　廃液を処分する場合には，固体廃棄物を処分する場合に比べて．核種は固化体からの浸出1こ要する

時間の分だけ早く地層に供給されるため，核種が当該地点に達する0）に要する実質総時間は短くなり，

それ故見掛け上核種の地中での移動速度が速くなるのと同じ効果を与える。

　　（61処分の工法

　どのような処分ノi法を採用するかによって核種の見掛けの移動速度が変化する。一般には．厳格な

処分方法を採用すれば、それだけ核種の地中での移動速度が小さくなるのと同じ効果を生むことがで

きる。

　3。5帯水層模型における放射性核種の移動

　帯水層における放射性核種の移動に関する研究は．従来から，通気層における研究に比較すると進

んでいる。これらの研究は，大別して．実際の廃棄物地中処分場における放射性物質の分布の現状調

査として実施されているもの（6）’（as）～（41）と放射性物質の移動を記述する理論を実験室規模の実験に

よって検討しようとするもの（18）’（26）’④）～（50）と1こ分類できる。前者の研究は，放射性物質の移動の

将来予測が充分に行なえていない現状CC　，また、後者の研究は理論の適用性を検EIIする実験が主とし

て土壌カラム等を用いた1次元通水実験であり．それ故実地層との対応に無理がある点に．それぞれ

不充分な点があるといえる。

　本節で行なう研究は、後者の研究に属しており，帯水層模型実験装置を用い．放射性核種の帯水層

中での移動現象をより現実に近い状態で実験的1こ検討することを目的にしている。すなわち．帯水層

模型中に放射性同位元素を含むセメント固化体を設置し．セメント間化体から浸出した放射性同位元

素が地層中をどのように移動するかを主として，放射性廃棄物地中処分の安全性を考える場合に重要

な90∫，（21）に注目して．長期‘こわたって実験的に研究する。
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　　3．5。1実験方法

　｛1）模型帯水層の概要

　実験に用いた帯水層模型を図一3．30‘こ示す。模型地層は2重の塩化ビニール製水槽からなり，土

壌（砂）を充填して帯水層模型になる内側の水槽は深さ55cm．長さ105　cm，幅40　cmである。内側

の水槽と外側の水槽との間‘こは水を満たし，クールニクス・サーキュレータを用いて水温をコントロ

ールすることによって，帯水層模型全体の温度をコントロールした。地層内の5ケ所および室温を測

温抵抗体および打点式記録計を用いて自動的に測定・記録した。

L

聖

」

図一3．30　帯水層模型実験装置（数値の単位はmm）

　内側の水槽に日本原子力研究所・東海研究所構内から採取した砂306kgを深さ50　cm，　空隙率が

35．6％になるように充填した。　砂は粘土分をほとんど含んでおらず，有効径255μ，均等係数2．0，

密度2．64g／t㎡である。標準酢酸アンモニウム法で測定した砂の陽イオン交換容量は9．7±0．6

μeq／gであった。　カラム法で測定した砂の分配係数値を核種毎‘こ実験条件と共に整理して表一3．17

に示す。

　地1曽への水道水の供給速度は実験開始時は250ゴ20mt／石in（間隙平均速度506±40　cm／day）で

あったが．その後地層間隙の目づまりを生じて急速に減少し，実験開始後1ケ月～6ケ月間は55±5

ml／min（間隙平均速度110土10　cm／day），　その後さらに漸減し，実験開始後1年より実験停止

までの期間は15±5ml／min（間隙’V一均速度30±10　cm／day）の範囲をほぽ1ケ月周期で変動し

た。ただし・実験継続期間中の模型地層流入側・流出側間の水位差は4cmで一定であった。また実

験中の地屑内温度は20±2℃であり、地層内温度はほぼ均一sc保たれていた。
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表一3．17　原研砂の分配係数値と測定条件

土壌カラム 流 入　溶　液 分配係数

核　　種 高　さ

高

重　1 空隙率

@％

総硬度

香@　l

pH 飽和指数　一 放射能濃度

ﾊCiml

　流　　速
高戟^／m2．min

kd

高
90Sr 59．0 50．0 33．1 1．58 7．18 一〇．72 3×10－3 1．97 4．9
60Co 70．0 50．0 44．9 1．63 7．06 一〇．71 3×10－3 2．20 25．4
137Cs 20．0 20．0 32．8 1．61 7．20 一〇．67 3×10■3 1．48 694．6
54Mn ＊ 10．0 ＊ 0．92 7．51 一1．24 4×10－4 ＊ 35．2
65Zn ＊ 10．0 ＊ 2．01 7．32 一〇．70 7×10－4 ＊ 30．0
59Fe ＊ 10．0 ＊ 1．38 7．76 一〇．69 1×10－3 ＊ 1．4

110mA ＊ 10．0 ＊ 1．36 7．72 一〇．56 4×10－4 ＊ 15．7

＊90Sr，60Co，137Cs以外の核種はパッチ法による測定結果を示す。

　（2）模疑固化体の作製

　地層内‘こは流入端から30cm流下側に放射性核種を封入固化したセメント固化体を設置した。固化

体は，普通ポルトランドセメント22．61kgを，放射性核種を含む水道水9．05　kgで粘りまぜて（水

セメント比40％）．塩化ビニルパイプを型枠にして打設した。セメント固化体は直径19．6cm，高さ

51cm，　湿潤状態で7日間養生した後，型枠からはずして実験に使用した。

　セメント固化体中に封入固化した放射性核種は，原子力発電所から排出される放射性核種の内から

選び　90Sr　5　mCi，60　Co　lOOμCi，137Cs　6μCi，54iUh　2．5μOi．65Zn　51LCi，5gFe　O．01μ

Ci　，110’”2｛gr　4　ILCiとした。これら各放射性核種の封入量は，原子力発電所から発生する放射性核種の

発生比率を参考‘こし．かつ安全で意味のある実験を行なうことを目的にして決定した。例えば60C・

のセメント問化体からの浸出速度が小さい（表一3．5参照）ため，意味のある実験を行なうため（つま

り，地層間隙水中ec　60c・を検出できるようにするため）には数10　Ciの60c・を封入する必要がある

と推定された。実験では担当者の安全を確保するためCC　60C・の封入比を小さくし．逆に放射性廃棄

物地中処分の安全性を評価する上で重要な核種である90Srの封入比率は大きくした。

　｛3）地層内の水流流況

　長さ55cm，直

径5mm（検出部

は直径0．5mm，

長さ10㎜の白金）

の電極を用いて，

トレーサー法によ

って地層間隙水の

流速を測定した。

すなわち地層内に

設置した（図一3

．31参照）電極の

O－一一一3．27

CF－…

○－1．UO

●

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　●・温度測定用電極
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　O’流速測定用白金電極

図一3．31　流速測定用電極および温度測定用電極の配置

上流側に注射器でrVa　C　l溶液を注入し，電極間の電気伝導度が変化するまでの時間を読みとって所定
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の位置の流速を算出した。本測定法で間隙水の流速を測定する場合の測定誤差は±25％程度であると

思われる。

　④　地層内での核種の移動

　実験開始後，模型地層内の所定の位置（間隙水の流下方向に10cm間隔，流下方向と直交する方向

に5cm間隔，深さ方向には地層表面から10cm，30　cm，48　cmの位置に合計約110の間隙水サン

プリング位置を設定した）から注射器を用いて．間隙水0．5mlを採取した。　採取した間隙水を試料

皿中で蒸発乾固した後，各々β線を2πガスフロー・カウンターで，γ線を400チャネル波高分

析器（「Va　1－T　l）で計測した。また，地層への流入水および地層からの流出水‘こついては水中のカル

シウム・マグネシウム濃度，酸消費量（pfi　5），水素イオン濃度（pE）を測定した。

　模型地槽への通水を停止し（通水継続期間1’280日），地層の間隙水を排除して，地層を解体した。

地層内の所定の位置（間隙水の流下方向に10cm間隔，流下方向と直交する方向に5cm間隔，深さ方

向に10cm間隔の位置にサンプリング位置を設置した。ただし，底面のみ深さ地層表面から48　cmの位

置を採用した。）から土砂約10gを採取した。採取した土砂にIN－〃CZ溶液50mlを加えてよく振と

うした後48時間放置し，液相へ移行した放射性物質を各々β線について2πガスフロー・カウンタ

ーで，γ線‘こついて400チャネル波高分析器で計測した。IN－BCI溶液による放射性核種の溶離率

は90Srが94．7％，600・が96．2％であった。

　3．5．2地層の特性

ほ）地層流入・流出水の水質変化

地層流入水が，地層中を通
　　　　　　　　　　　　　　4，D

過することによって増加する

Ca十陥濃度，酸消費量（pH

5），pH値の増加分を図一3

．32に示す。地層流入水中の

これら水質因子は時間ととも

に変動しており，その変動域

はCa十ぬ濃度が1．08±0．02

meq／1、　酸消費量（pE　S）

が0．82土0．18meq／1，pE

値が7．01ナ0．27である。

狛

　　⑪　　口］｝

ｾ9字に蚤

0．0

　1

○
O；P，1

（D　：酸i肖費駄（P｝15＞，　m｛・q／ψ

●：C：いM9濃度．　meq／e

　O　oO
　　　　　OOO　　　O

・　　・。8°。。。・

3：28⑨・888“8：⑲d83砲㌔

　5　　　　　　10　　　　　　　　　　　　　　　　　50　　　　　　100

　　　　　経i捗寺問，dnv

図一3．32　地層通過水の水質変化

500

水中のこれら水質因f：’はいつれも地層中を通過する間に増加している。水質因子の濃度増加は（流出

水中濃度から流入水中濃度を引いたもの）実験開始直後に著しく，時間の経過と共に比較的早く低

減するもの¢，濃度増加の状態は長期間継続する。地層への流入水中のα濃度は炭酸カルシウムの溶

解度から定まる飽和度より小さいため，Ca十W濃度の上昇は地層内の溶解性炭酸カルシウムがなく

なるまで続くものと思われる。

　〔2）地層内の水流流況

　放射性核種の地中移動に影響を及ぼす諸因子のうち、特に重要なものの1つに地下水の流向流速を
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挙げることができる。トレーサーを用いて地下水の移動を把握する場合‘こは，拡散・輸送等の諸効果

を包括した全体としての移動現象を実測するため，地下水の流速分布を拡散効果等を分離して把握す

る必要はない。ただし，基礎式を数値的にせよ直接解く場合には，地下水流速の分布と拡散効果を区

別して把握しなければならない。ところが，通常は地下水の移動速度が極めて遅いために，迅速に地

下水の流速分布を実測することは難しく．そのため，地下水の流速分布については地下水位等の実測

値から計算によって推定する例が多い。（6）ここでは，実験に用いた模型帯水層内での流速分布の推定

方法について述べる。

　帯水層内の水の流れは渦の発生しない定常流であるとみなせるから．流れを記述する基礎方程式と

して次のラプラスの式を用いることができる。

　　　　農＋…；芸一・　　　　　……………（3－・）

　ここに，ψは速度ポテンシャルであり，流速Vx、　Vγは各々速度ポテンシャルを用いて次式によって

定めることができる。

　　　　Vx　一一裟・一・r－一裟　　　　…・…一・…・3－・）

模型帯水層を格子間隔がa（＝△X；△y）の正方形格子網で履い，位置（X，y）＝（t△X，ノムy）

を格子点（t，ノ）で代表させる。式（3－6）を差分近似して・電子計算機を用いて数値的に関数ψの

分布を決定する。ついで式（3－7）を用いて流速分布を決定することができる。計算‘こ際して採用し

た境界条件はつぎのとおりである。

　　　　　　　　　　1）固化体表面および地層の対称軸：ψ＝0

　　　　　　　　　　2）地層の側壁　　　　　　　　　：Y「；Const

　　　　　　　　　　・）流入端および流出端　・｛謬（一サ・

本方法によって計算した模型帯水層内での流速分布を図一3．33に示す。一方．トレーサー法によっ

て測定した地層間隙水の流速を，地層流出端付近の流速で無次元化して図一3．31に示す。実測値

（図一3．31）はtトレーサー法の測定精度の範囲内で．模型地層が均質・等方性であるとの仮定の

一
／

一
一 一 一／／

＼
＼ ＼

／

一

／

メ

＼

、

、

0

図一3．33　数値的に予測した地層間隙水の流速分布
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下に理論的‘ζ推定した流速分布（図一3．33）とよく一致している。このことは，作製した模型地層

が水理学的にほぽ一様な地層であることを示している。

　｛3）地層間隙水の拡散特性

　模型地層内での地下水の移動・拡散状況を実験的に把握するためic，三重水素水（HTO）をトレー

サーとして，地層内に注入して，一定時間毎に地層間隙水中のHTO濃度を測定した。　HTO　3．5×

10－31tCi／mlを含む水道水を微量定流量ポンプを用いて36．5ml／hr（0．13μC輌／hr）の割合で固

化体の表面，地層表面から深さ30cmの位置に定常注入した。注入位置を図一3．34に示す。地層間

隙水の流下方向に

10cm間隔，流下

方向に直交水平方

向に5cm間隔に

設定した各サンプ

リング位置で，一

定時間毎‘こ深さ30

cmの位置から約

0．5mlの間隙水を　　　　　　　　　図一3．34　三重水素水（ETO）の注入位置

注射器を用いて採取し，間隙水中のfi・TO濃度を流体シンチレーションカウンターで計測した。各サ

ンプリング位置における間隙水中HTO濃度から，模型地層の表面から深さ30cmの位置のETO濃

度分布を推定した。

　HTOをD注入点

（図一3．34参照）

から注入した場合

の注入開始後1．5

日，　3．5日，5．5

日および平衡状態

での地層間隙水中

濃度分布を図一3

．35（A）～⑪‘こ示す。

また，HTOをA

注入点から注入し

た場合の注入開始

後1．9日．4．5日，

8．5日および平衡

状態での地層間隙

水中濃度分布を図

一3．36（A）～（D）‘こ

示す。

（A）1．5日後

　　　　　　．8・　　ベ

フ・一ご＼・

　　　　　　　　　　　（B）3．5日後

図一3．35　三重水素水の地層間隙水中濃度分布（注入点　D）

　　　　　　図中の数値はflTO濃度．　ltCi／石1
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　／　　／　／　

）

　ー／ー＼

ポ図

　＼、ノ

5へ

o　　　　　　Io　　　　　2o　cm

（C）5．5日後

（D）平衡濃度分布

図一3．35 三重水素水の地層間隙水中濃度分布（注入点　D）
図中の数値はfiTO濃度，／1　Ci　／m　1

　　　10　　　　20cm

一一

1・8・1°’

¥、／　　　ノ
ノ／ノ3’5tt1°’“

（A）1．9日後

図一3．36 三重水素水（HTO）の地層間隙水中濃度分布（注入点：A）

図中の数値はHTO濃度，　PtCi／ml
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（B）4．5日後

　　　le

3．5冨10．」

　　／一

（C）8．5日後

　＼
　　＼
1．8・10“3）

　／／

　　　　　　　　　　　　（D）平衡濃度分布

図一3．36　三重水素水（HTO）の地層間隙水中濃度分布（注入点：A）

　　　　　　図中の数値はHTO濃度，μOi／m1

　　3．5．3模型地層内での核種の移動

　（1）核種の水中濃度分布

　注射器で採取した地層間隙水中CC　r線放射能を検出することはてきなかった。このことは，γ線を

放出する核種がセメント固化体から浸出しなかったか，あるいは浸出したとしても極微量であったた

め，検出できなかったことを意味する。

　地層間隙水中にβ線放射能が検出された。地層間隙水中の放射性核種のβ線エネルギー・スペクト

ルの測定結果，および間隙水サンプル中核種の放射能がほぽ2週間後に永続平衡ec達することから，
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この放射性核種は

90Srであると考え

られる。実験開始

後55日，265日，

859日および1269

日後の，地層表面’

から深さ30cmの

水平断面における

地層間隙水中の

90Srの濃度分布を

各々Dく1－3．37（A）

～（D）に示す。地

層間隙水の流下方

向に沿った縦断面

内における間隙水

中のgo　s・濃度分布

を図一3．38に．

また間隙水の流下

方向，セメント固

化体の中心を通る

縦断面内の深さ30

cm，　セメント固

化体中心より各々

10cm，40　cm，

60cmの位置にお

ける間隙水中90Sr

濃度の経時変化を

図一3．39に示す。

　セメント固化体

から浸出した90Sr

は．地層間隙水に

運ばれて地層内を

移動し，次第にそ

の分布域を広くし

ていく（図一3．37

参照）。90Srの分

布域の先端付近で

（A）　55日後

（B）265日後

（C）　859日後

　　　　　　　　　　　　（D）　1269日後

図一3．37　地層間隙水中の90Sr濃度分A、（濃度の単位はPCi／ml）
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は．濃度域がはく離

（図一3．37（B））し

たり．流れと直角

力’向‘こゆらぐ（図

一3．37（C））等の現

象が認められる。

go∫・の濃度分布は，

模型地層の中心軸

　（中央面）に対し

ほぽ左右対称であ

るといえる。

　図一3．39をみ

ると，セメント固

化体からの90Sr

の初期浸出が著し

いことが伺えるが，

同時tC　90Srの初

期浸出tcよる間隙

水中の濃度増加は，

地層中を流下する

とともに急激に低

減することが解る。

また，セメント固

化体（半径約9．8

cm）の近くでは

時間が経過しても

間隙水中の90Sr

セメント固化体

0　　　　　10　　　　20cm

＼

＼

　＼　　＼
＼
　＼ ＼　　　　　　　　　！

　＼　　、ノ
　　　10

図一3．38

ξ3・・

ご

a

タ？oo
竺

三

　　　　　　　／＼
図中の敵値は90Sr濃度，　pc，／m！

地層間隙水中の90S・ue　itの鉛直断面分布（1269日後）

5

図一3．39

Io

。ぽ§θ轟6・

　　5∩　　　　100

鮮過時閲　d小

地層間隙水中の90Sr濃度の経時変化

50C　　　1000　　　　 ～000

濃度はある程度変動しているが，セメント固化体中心より40cm，60　cm流下した位置では，　300～

500日経過するとほとんど90Sr濃度の変動が認められなくなる。

　間隙水中の90Srの縦断面内分布（図一3．38）をみると，go　Srの移動速度が深さノ∫向に必ずしも一

様でないこと．このことから逆に，90Srの輸送媒体である地層間隙水の移動速度が一様でなく，密度

流が生じていることがわかる。地層底面付近に高く，地層表面付近‘こ低いgo∫’濃度分布は，後で述べ

るように．間隙水中90Sr濃度の平均的変動を表わすものと思われる土壌中の濃度分布（図一3．41参

照）についても確認されている。密度流の原因は明らかではないが，地層内温度の不均一（温度差密度

流）やCa十d9濃度等の不均一（濃度差密度流）などが原因であると思われる。高濃度域（100ρG

／ml以上）の進行が底面付近ではなく、深さ30cm付近にあることが特異的である。
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（2）核種の土壌中濃度分布

セメント固化体から数cm以上離れた位置の土砂からはr線放射能を検出することができなかった。

一方，セメント固

化体流下側表面の

極近傍から採取し

た土砂からはγ線

放射能が検出され

たが，定量は不pJ

能であった。この

γ線は，セメント

固化体への封入核

種量，セメント固

化体からの浸出速

度等から考えて．

60C。，137C，‘Cよ

るものと考えられ

る。模型地層解体

時点（実験開始

1280日後）の土砂

中go∫・濃度分布

を深さ30cmの水

平断面について図

一3．40に，セメ

ント固化体の中心

を通り地層間隙水

の流下方向に沿っ

　　　　　　　　　　　　　　　図中の数値はgnSr濃庵　1ジ，9

N］　－3．40　90S・の地層（土壌）中濃度分布

ノーΨ

セノント固化体

’、、一．＿＿＿＿一、

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　図中の数値は9〔〕Sr濃度，　PC／窟

図一3．41　土壌中90S・濃度の鉛直断面分布（1280日後）

た縦断面‘こついて図一3．41に示す。

　90Srの土砂中濃度分布は，地居間隙水中の濃度分布とよく類似している。　f砂中濃度分布と間隙

水中濃度分布とを比較すると，間隙水の主方向流れと直角方向CCおける等濃度域の広がりは．間隙水

中濃度の方がやや著しいといえる。これは，間隙水の採取を注射器で急激に行なったこと‘こより，間

隙水の高go∫・濃度域が強制的‘ζ拡大されたためであると思われる。図一3．37⑪の間隙水中90Sr

濃度と図一3．40の土砂中90Sr濃度との間に平衡関係が成立しているものとすれば，間隙水中濃度

に対する土砂中濃度の比として定義される’P衡分配係数はほぼ10m1／gであるといえよう。すなわち

図一3．37（D）の90S’濃度分布を10倍すれば，ほぽ図一3．40の土砂中90Sr濃度分布を得ることが

できる。

　｛3）濃度分布の定常性

　寺島等（10）’（12）は，90S・，1eVCs・600・の普通ボルトランドセメント固化休からの浸出機構‘こつい
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ての詳細な実験的・理論的研究を実施し，90Srの浸出機構についてはつぎのような研究成果を報告

している。すなわち、セメント中に固化された90Srの90％は水酸化物として，セメント水和物結晶

中にとりこまれ，その浸出はセメント固化体表面の溶解や破壊によってのみ生じうること。このとき

のセメント表面の溶解速度係数αは2×10’6cm／dayであること。また，セメント固化体中の90Sr

の10％はセメント水和物と結合状態になく濃度差‘こよる内部拡散（拡散係数3．4×10’8c㎡／sec）‘ζよ

って浸出し，単位面積・単位時間当りの905・溶出量N　llCi／crriL　dayと浸出可能な状態にある90Sr

量Mm　Il　Ciとの比が次式で与えられることを示している。

　　　蒜　。駕んゑ剛一（D霧＋η）・）　　　……・一…（・－8）

ここ‘ζ，R　：固化体の半径（9．8　cm）

　　　　ん　：固化体の高さ（50cm）

　　　　D　：内部拡散係数（3．4×10－8c㎡／sec）

　　　　t　：浸出時間（day）

　　　　　　　　η　：崩壊速度定数とセメント内での補捉速度定数との和（3．46×10－21／day）

　　　　　　　　βn：」o（β）－0の根

　一方，セメントの溶解によって浸出する905・については，セメント中1こ固定されている90Srの

初期量をMfμCiとすればその浸出速度比ル／コffは次式で与えられる。

　　　　万＝Ofπ’2　h

浸出の初期には，セメントの溶解のみによって90Sr
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　10－9

の浸出を説明できないことがあるが，数10日を経．過

すれば．セメントの溶解1ζよる核種の浸出は式（3　ξ

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　N－9）で精度よく説明できることが確められている。　ξ10＾・・

　セメント固化体への90Srの封入量をMo　＃Ciとす　　。

ると、　Mf．。．、“。．Mm－。．IM。であ、．式（，・e

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　K
－8）・式（3－9）を計算して洛・・）9°5吐出ミ1°－1

速度比N／Moを図一3．42に示す。図一3．42をみ　ヨ

ると，セメント固化体の溶解および内部拡散によっ　s
て浸出する・・Srの浸出速度比（鰍元。ラ。クス）ξ1°’1’

は，浸出開始後360日でほぼ等しくなり，ほぽ400

口～500日を経過すると，セメント固化体の溶解速
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　1°－1；。。
度によって定まる1定値（1．85×10’81tCi／c㎡・

day）になることがわかる。90Srの浸出がほぼ

400日経過後に定常に達するというこの推定は，90Sr

の地層間隙水中濃度がこの頃にほぼ定常になるとの実

験結果（図一3．39参照）とも一致している。

・・・・・・・・・・・・… @（3－9）

200

図一3．42

　　300　　　　　　　　400　　　　　　　　　500

浸出時間，day

90S’のセメント固化体か

らの浸出速度の比較

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　このことは，逆に，実験開始後400日～500日を経．

過した地層間隙水中の90Sr濃度分布がセメント問化体から浸出する90Sr量に応じた定常分布であ
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るとみなしうることを示している。

　　3．5。4核種分布の予測

　放射性核種の地中移動を記述する諸理論のうち，面的広がりを有する帯水肘に有効に適用できる可

能性のある理論は井上の理論である（表一2．1参照）。　前章でも触れたように．井上の理論によって，

放射性核種の地中移動を予測する場合には2つの適用方法が考えられる。その1は，当該帯水層につ

いての水理・地質・物理化学的特性を把握し、核種の移動を記述する基礎式（2－41）または式（2

－44）を直接，計算機を用いて解く方法である。他の1は，適切なトレーサーを用いて地下水そのも

のの帯水層内での移動を把握し，式（2－45）によってトレーサーの移動の時間スケールを核種の移

動の時間スケール1こ読み換えて，放射性核種の帯水層内での移動を予測する方法である。ここでは，

この2つの方法‘こよってgo　5・の地層内濃度分布を推定し，それらを実測濃度分布と比較して，予測

方法の妥当性を検証すること‘こする。

　〔1｝数値解による方法

　基礎式（2－44）を2次元化して．すなわち帯水層模型内での核種の移動現象が2次元的であるとみ

なして，式（3－10）を用いて核種の地層内濃度分布を推定する。

　　　嘉「㌃・戊纂）＋☆（∂c∂y）一☆（Vx・）オ（VrC）…・3－1・）

ただし，地層内間隙水の流速分布Vxs　Vrは前項（3．5．2）で述べた分布（図一3．33）を川いる。

　　①数値解法

　模型地層を格子間隔がa（一△x＝△y）の正方形格子網で覆い，　基礎式（3－10）をCrank－Ni－

colson型の差分で近似する。　輸送項についての差分は，流速が正の場合には後進型差分を，負の場

合‘こは前進型差分をとり，得られた差分近似式を連続過緩和法（S．O．R．）によって解くことにする。

時間きざみを△T＝んとすれば，例えば〃。≧0，形ン0の場合の基礎式の差分近似式は次のように

与えられる。

　　　　c7t1－o討＋ω・E↓・ゴ

　　　　Ei・・一。、1｛（三一拳・1，、＋・（・：‡いc7＋1，」）＋〃酷・＋°巳1・元）

　　　　　　　－T十A
　　　　　　　　＋E（C7丁｝．、＋C：，ゴ．1）＋F（C男＋1＋Ci　，ノ＋1）｝一鳴1

　　　　　ここ・・A一女卿＋1／・・コ）＋Dx・1－1／・・コ）＋⇒（・…1／2）＋Dr（…－1／2）｝

　　　　　　　　　　　　a　　　　　　　　　　＋Tf　Vx（t一レ／2・ノ）＋Vr（t’コーv2）｝

B－¥D・（t＋レ2の

D一
sD・（t－1／2・ノ）＋－s－　Vx（t－1／2・・コ）
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E－一
P巧（e・／－v2）＋－s－　・，（i・／’－ve）

F－ 狽b凵ii・ノ＋ve）

ただし．c：，ゴは時刻T（＝n・△T）における格子点（t，ノ）＝（t△x，ノムy）での放射性核種

の地下水中濃度を，ち，ゴは格子点（i・ノ’ jにおける繰り返し計算の補正量を，ωは緩和係数を表わす。

また，例えばDx（i十1／2・ノ）は格子点（t．ノ）と（z十1，ノ）との中間位置における拡散係数である。

本報告では各格子点における拡散係数を次式によって与えた。（51）’（sa）

　Dx；伽lVx｜十Dd｛

吟一thlVr　l＋Dd

　　　　　　　　　　ここに，ρ　η：標準拡散係数

　　　　　　　　　　　　　　Dd：分子拡散係数

数値計算の実行に際して用いた境界条件はつぎのとおりである。

　　　　　1）模型地層への流入端では

　　　　　　　　c∴‡’－0

　　　　　2）模型地層の流出端では濃度勾配が線型，つまり

…………… i3－11）

妬一2（・瓢ゴ＋・1．1，ゴ）一（cltS，ゴ＋Cこ2，」）一（Om＋cl，j）

　　　　　3）模型地層の側壁では濃度勾配がゼロ，つまり

　　　　　　　　勾一4（c鵠．1＋o：，」・1）三（C＃；．・＋C；・4）一（禦・r、）

　　　　　4）模型地層の中心軸では濃度勾配がゼロ．つまり

　　　　　　　　・り一4（一　　　　　　　　　　　　　　3）一・・：乃＋・；，）

　　　　　5）固化体表面では，濃度の実測値を与える。

　また，初期条件として，模型地層内の全ての格子点における核種濃度をゼロとした。式（3－10）‘こ

よって放射性核種の地層内分布を推定する場合cc用いる計算のフローチャートを図一3．43に示す。

　　②濃度分布の推定

　すでに述べたようCC，模型地層中に設置したセメント固化体から浸出する放射性核種の地層内での

移行を調べた実験の継続時間は約3．5年（1・280日）と長く，この間に地層流入口における地下水の

間隙平均流速は120cm／day～20　cm／dayの範囲で変化し，時間の経過と共‘こ漸減の傾向にあった。

ここでは．間隙’γ均流速が30士10cm／dayの範囲にあり比較的一定であった実験開始後1年～3．5

年の期間の90Srの移動‘cついて検討する。解析に必要な地層の特性値はつぎのとおりである。模型地

層を構成する砂と同じ砂を用いて，カラム法で実測した標準拡散係数thは0．25　cm，また分子拡散係数

Ddは0．036　c㎡／hrとした。地層を覆った1E方形格子網の格子幅△x，△yを1．25　cm，時間ステッ

プ幅△Tを0．5hrとした。計算に際して用いたセメント固化体表面での間隙水中90Sr濃度分布を
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図一3．44に示す。同図では放射方

向の長さがその位置での90Sr濃度

を表している。

　数値解析によって得た地層間隙水

中の90Sr濃度の分布を98日後．239

日後，488日後および’ピ衡状態につ

いて図一3．45（A）～（D）に示す。

図に示す数値解によるgo5・濃度分

布は，流れと直角方向の濃度の拡が

りが著しくなく，特‘ζ地層の中心軸

（対称軸）に沿って流れ方向への濃度

分布の拡がりが著しい。平衡状態に

ついて．90Srの地層間隙水中濃度

分布の実測値と数値計算による予測

値とを図一3．46に示す。予測濃度

分布の等濃度域は，実測濃度分布に

比べると，特に流下方向への拡がり

が大きく，両者はあまり一致してい

ない。予測による90Srの地層移動

速度は実測速度よりもかなり速い。

　｛2｝井上の理論による方法

　まず，模型地層内での90Srの移

動速度について考える。井上の理論　　　　　　図一3．43　90Srの地層内濃度分布を推定

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　するためのフロー・チャート1ζよると．第2章で詳しく紹介した

よう｛こ，90Srが

一定距離を移動す
　　　　　　　　　　　　　　　　Direction　of　water　flow

るの畷する時間　　　　［⇒
Tは，地下水の移

動CC要する時間t

のKf倍‘こなる。

実験開始直後の地

層流出水中のC｝，十

晦濃度とほぽ同

じ濃度条件下で測

定した90Srの分　　　　　　　　　　　　　　　　　OL＿＿＿LO　pCi／ml

配係数値はkd＝

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　904．9ml／g（表一　　　　　図一3．44　セメント固化体表面での閲隙水中　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　s’濃度分布

　　　　　　　　　　　　START

qeadlnd　of　fundament∂1　experlmenta｜

р≠狽＝@and　con～tant～’　kd，　f、　CO，・

DetermlndtTon　of　groundw∂ter　r｜Ow

垂≠狽狽?窒氏@　by　　Lap｜ace　，～　　Eq．　　〔S，O　　R　　）

@　　　　　　　V・U・Vy　1　J・D・1」・0川

H　・1

1．1
i・1

Identlf1⊂∂tlon　of　n。de　p・1nt

boundary　　lnner　　　do～e

@　POlnt　　　DOlnt　　　pOmt

・・ @　卜1ザ　1

　　　　　　　　　　　　　go⊂O叩utdt】on　of　　　　　　　　　　　　　　　～rconcentrδtlon

撃氏@groundwater

@　　　　　　Eバ（c・】一

@　　　　　　〔・」；c1」刈ME眠，J

@　　　　　　l40R陪＝：A8～（［り｝

1・【◇1

i・J◆】
’lo　　　l・iEUD
　　　　　　　」・JENO

@　　　　　　　　　　Ye～

P40

　　　　　　　　　　　　nOR叫≦EPS

@　　　　　　　　　　　　　　　　　∀es

@　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　No

H・HEND

@　　　　Ye～

@　STOP
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　　　　　xx、＿＿＿
　　　　　＼

（A）　98日後

　10＼ノ

セメント固化体

（B）293日後

（C）488日後

図一3．45

3．17参照）であ

り，模型地層の空

隙率はf＝0．356，

用いた土砂の密度

はρ＝2．64g／6㎡

であったから．式

（2－45）よりKf…－

24，すなわS90Sr

の移動に要する時

間はt＝24Tと

なる。すでに述べ

たように実験開始

時の地層間隙水の

間隙平均流速は

506士40cm／aay

固化体中心から地

層流出端までの距

離は75cmである

からT二〇．148±

0．012dayとなるo

故‘こ90Srが地層

流出端において初

めて検出されるま

でに要する時間は

t　；　3．6±0．3dav

と推定される。た

だし，ここではセ

メント固化体から

の90Srの浸出に

　　　　　　　（D）平衡濃度分布

数値解析による地層間隙水中90Sr濃度分布（濃度の単位はPC／㎞1）　れていること（図

時間遅れはないも

のと仮定している。

一方，実験開始後

4日目に，セメン

ト固化体から60cm

流下側の間隙水中

に90Srが検出さ
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一．）

図一3．46　実測go∫・濃度分布と数値rw　ecよる予測濃度分布の比較（’V・衡状態）

　　　　　（実線は実測濃度を，破線は予測濃度を示す。濃度の単位はρC　i／ml）

一3．39参照）か

ら、90Srが地層

流出端に到達する

に要した時間は4

日～5日であった

といえる。90　Sr

の移動に要・する時

間の推定値は実際

に90Srが移動す

るのに要した時間

とほぼ一致しているといえよう。

　すでに述べたようCC，　HTOの地1憎間隙水中濃度分布と90　Srの濃度分布とは時間軸について相似

である。特に，’U一衡状態においては両者は一致する筈である。ところで、セメント固化体内での90Sr

の分布は、セメント固化体の作製条件からほぼ一様と考えることができるから，セメント問化体表面

から浸出する90S・の浸出速度は固化体表面の位置によらずほほ一定であると考えられる。図一3．44

は，セメント固化体の上流側表面では90　Srの間隙水中濃度は低く．ト流側表面で高いことを示して

いる。このことは，固化体上流側表面で浸出した90Srが、地層間隙水とともに固化体の表面に沿っ

て移動した後，固化体の下流側表面で固化体から離れて地層中へ移行する傾向があることを意味する。

この推定は，図一3．37において90Srの濃度100　pc　／fu　1の等濃度線が固化体下流側の地層模型中

心軸付近でのみ検出されていることからも妥当であると思われる。理論的には，固化体表面に沿う地

層間隙水の流線は、注入位置D（図一3．34参照）で問化体を離れ，地肘中心軸に沿って流一ドする。

一方、図一3．36よりわかるように，注入点A（図一3．34参照）から注入された3．5×IO－3　1，ci／

mlのHTOは，固化体表llliで90Srと同様の挙動を示す。すなわち．2．8×10－3itCi／lnlの〃70等濃

度線は，当初は注入点付近に検知さかる（図一3．36（A））が，やがて固化体表面に沿って移動した後

注入点Dの付近で固化体を離れ（図一3．36（B））．やがてその等濃度線で囲まれる領域を拡くする

（図一3．36（C），（D））。　さらに，Il　7’Oを注入点Dから注入した場・合の濃度分布を示す。図一3．35

において．3．5×10－31LCi／㎞1の等濃度線が注入点Dの周囲に広範囲に出現することを併せて考える

と．固化体の下流側表面に注入されるfi　TOは注入点D付近‘こ帯留した後で地肘内を流下する傾向が

あることがわかる。それゆえ，ETOと90Srとでは供給方法が異なるが地層への移行状態が類似し

ていることから，固化体表面を離れて地層中へ移行する固化体表加付近の地層間隙水の挙動を注入点

Dから注入したHTOの挙動で代表させ，図一3．35（D）で’iえられる〃TOの・V・衡娠度分布から90Sr

の’γ衡濃度分布を推定することにする。

　地層間隙水中の核種濃度を0，地肘へ供給される核種濃度を00とすれば（C／CO）90Srと（C／CO

）HTOとは一致する筈である。　H　TOの注入濃度Coは3．5×10－3／，L’i／㎞1である。　Pa　－3．44より，

90S’の固化体周辺での平均濃度を算出するとほぼ98ρQ／nlとなる。ここでは固化体表面での90Sr

濃度00としてこの値を用いることにする。セメント固化体から一様に浸出した90Srが固化体表面に

沿って移動した後固化体の流下側に帯留すると考えれば．90Srの濃度Coとして98　PCt／mlを用い

一105一



●

ても妥当であろう。

90Srの地層間隙

水中濃度の実測分

布と，ETOの分

布から推定した推

定濃度分布とを図

一3．47に示す。

図は平衡状態の理

論，実測両濃度分

布を示している。

3．5．5考 察

⊂≡

図一3．47　実測90S’濃度分布と井上の理論による予測濃度分布の

　　　　　　比較（平衡状態）（実線は実測膿度を．破線は予測濃度を示す。

　　　　　　濃度の単位はPC｛／㎞1）

　土壌カラムを用いて測定した90S・の分配係数値4．9m1／怠（表一3．17）と，90Srの地層間隙水中

濃度分布（図一3．37（D））と土壌中濃度分布（図一3．40）とを比較して得た分配係数値10ml／遠とは

一致しなかった。2つの分配係数値が一致しなかった原因としては．①カラム実験の土壌カラム間隙

水中のCa十晦濃度の方が実験終了時の地iN間隙水9］　Ca十W濃度よりも約0．15meq／1だけ大きい

こと，②間隙水の流速がカラム実験の方が約2桁大きいこと．③地層間隙水のpHは土壌カラム間隙

水のpfiよりも約1．0大きいこと，および，④地層実験の継続時間はカラム実験の通水時間よりほぽ

104倍長いことを挙げることができる。試料砂はカルシウム過剰土壌であるから，本章第2節の結論

によればgo∫・の分配係数値は水中のCa十輪濃度との相関が強い。地層間隙水のpHは土壌カラム

間隙水よりも大きいが．表一3．9より試料土壌Aの分配係数値はpHとの相関が認められないので，

pfiの差異‘こよる分配係数値の変化は考えなくてもよい。図一3．5（A）を用いて，カラム実験によって

得たkd値（Ca十晦濃度1．58meq／1）を地層実験のCa十W濃度（1．73meq／Dにおける値に

補正しても高々5．9ml／gになる‘こすぎない。　このことは，2つのkd値の差異がCa十W濃度の

差異以外の影響を複合的にうけていることを示している。

　カラム実験の間隙平均流速は86ln／day（1．97　ml／c㎡・min），地層実験の間隙’z均流速は0．3

士0．1m／dayであった。　本章第2節で流速とkd値との相関‘⊂ついて調べた実験の流速範囲は2．2

～37．9m／dayであるから，その結論をここに適用することはできない。ただし，定性的‘こは流速が

小さい程kd値は大きくなると考えられるから，2つの分配係数値の差異の幾分かがこの流速の差異

‘こ起因しないとはいえない。最後の要因として．カラム実験と地層実験とではその継続時間がほぽ

104倍も異なることを挙げる必要がある。本論文では，放射性核種と土壌との不可逆反応および反応の

長期間にわたる蓄積効果あるいは生物作用の介在等については全く考慮していない。これらの要因に

ついて定量的1こ検討するための基礎データを持たないが，これらの事項は汚染土壌の汚染からの回復，

土壌‘こ不可逆的に保持固定され人間の生活環境へ戻るpJ能性がない放射性物質量等を評価する場合に

極めて重要な役割を果す。今後の検討課題である。

　基礎式（3－10）を数値的に解いて得た90Srの推定濃度分布は実測濃度分布とあまり一致しなか

った（図一3．46参照）。　この濃度分布パターンの差異が，90Srの‘ヒ壌への吸着特性を表わす分配係
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数値を変化させて数値実験を行なっても各々の分布パターンを一致させ得ないことから，分配係数値

の評価誤差‘ζ起因するとは考えられない。第1に考えられる要因は，模型地層内における地下水流況

の非一様性である。トレーサー法によって実測した実測儂度分布とラプラスの式（3－6）から推定した

推定流速分布とは，間隙流速の測定精度範囲（±25％）内でほぽ一致してはいるが、局部的ic．と

りわけ固化体の下流側で，数値的に予測される流速分布から，実際の分布が偏っていることも考えら

れる。また．セメント固化体の表面は必ずしも滑らかではなく．固化体から浸出したCa，々等が再

び固化体表面付近で固化し，固化体周辺での流れの様相を乱していることが観測される。数値解法に

よって90Srの濃度分布を推定するためCCは，現実の地下水流速の分布を精度よく推定あるいは実測

する必要があるが，現在では数10cm／day程度の微流速を局部的に精度よく測定する手法はほとん

ど開発されていない。地層の特性を1E確に把握し，数値解析に用いる基礎データの信頼度を改善する

努力が必要である。

　第2‘c考えられる要因として，濃度予測に用いた2次元数学モデルが妥当であるか否かの問題があ

る。すでに述べたように地層内には局部的に鉛直（深さ）方向の流速があり，このため90S’の間隙

水中濃度分布も鉛直方向‘こ一様ではない。この事実は3次元モデルについても検討する必要があるこ

とを示唆している。

　井上の理論による90S’の間隙水中・1∠衡濃度の予測値と実測濃度分布とはよく一致している。∬∫TO

濃度の分布はfi　T　Oの注入開始後約2週間で平衡状態に達するから，　go∫・の予測平衡濃度は約2週

間で得ることができる。一方，go5・の実測平衡濃度分布は約3．5年後に得られたものであるから，

fiTOの濃度分布から90　Srの濃度分布を推定する方法は実用性を失うことがない。90S・0）分配係数

値として，地層実験によって得た値10ml／gを用いれば，上壌密度ρが2．64　g／cmS、地層の空隙

率fが0．356であるから式（2－45）よりKf　一　50となる。すなわち，少くとも約L／50の時間の実験

で90s・の平衡分布を予測できることになる。＊本方法‘こよる予測濃度分布が実測濃度分布とよく

一致する原因としては以下を挙げることができよう。すなわち．仮に地層が不均一であったり，間隙

水の流速分布が局部的‘こ一様でない場合でも，HTOはそれらの影響を反映した濃度分布を呈する。

HTOの濃度分布は地層の種々の特性を全て考慮して実験的‘こ解いた基礎式（2－44）の解であると

いうことができる。それ故，本方法による予測濃度分布は実測分布とよく一致する。HTOの地層間

隙水中濃度は平衡状態‘こおいても時刻と共にバラついたり，ゆらいだりするため．図一3．47の実測

値と予測値との差異は有意であるとはいい難い。

　図一3．35（A）～（D）で与えられるETOの濃度分布は各々73日後，170日後，268日後および’1∠衡状

態での90∫’の濃度分布に対応することになる。

●

　　3．5．6まとめ
　本節の検討によって明らかになった結論を整理するとつぎのようになる。

（1）実験継続期間（約3．5年）中‘こセメント固化体から浸出し，模型地層中を移動した放射性核種は．

＊　90Srの地層からの流出時間を評価する場合‘こは，実験開始時のkdを用いるのが妥当であ

　るからカラム実験による4．9ml／gを，また平衡濃度分布を得る場合には実験終了期のkdを

用いるのが妥当であるから地層実験による10ml／gを用いた。
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セメント固化体中に封入した137C・，60C・，90Sr，54Mh，59Fe，65Zn，llorTi4gの7核種の内90Srとそ

の娘核種であるgoγであった。その他の核種は模型帯水層中での移動を確認することができなかった。

　｛2）90S・のセメント問化体からの大きな初期浸出の効果を反映して，地層間隙水中の90Sr濃度は

嶽驚㌘註㌶L：㌶蕊1，㌶㌔灘ll灘
度の放射性核種を’y一均化する能力（緩衝能力）が大きいことを示している。それ故，放射性廃棄物の

セメント固化体を地中処分する場合には、固化体からの核種の平均浸出量を用いて安全性を評価する

ことができよう。

　13　90Srのセメント固化体からの浸出は浸出開始後ほぽ400～500　Hで定常に達すると考えられ

る。したがって，この期間を経過した後の地層間隙水［P　90Srの濃度分布は，セメント周化体からの

浸出量と地1曽間隙水の流速分布とに応じた定常分布であるといえる。

　141模型地層流出液中のpH，C・・十檜濃度，酸消費量（pt75）は90S・の検出tC先だって著しい変

動を示した（図一3．32，図一3．39参照）。　特にpHの変動は著しく，この性質は廃棄物地中処分場

周辺での核種移動を監視する予測指標として利用できるt］J能性がある。さら‘こ詳しい検討が必要であ

る。

　｛5）90S・が地層硫出端に到達するのに要する時間は．分配係数値とKf値とを用いる方法‘Cよりほぽ

予測することができた。予測誤差は安全性を評価する場合には安全側に現われる。

　161土壌カラムを用いて測定した分配係数値よりも、帯水層模型を用いての長期間の実験によって

得られた分配係数値の方が大きかった。このことは，土壌カラムによって測定した分配係数値を用い

て、廃棄物地中処分場の安全性を評価すると，評価値（例えば、内部被曝線量）が現実の値よりも大

きく評価されること，つまり評価誤差は安全側‘C現われることを意味する。

　｛7，）長半減期核種の地下帯水層中での移劫は，地ド水そのものの移動を把握することによって予測

することができ，この予測方法は，地下水の移動を尿礎式を数値解析することによって把握するか，

fi　TO等のトレーサーを用いて把握するかによって2つに区分される。前者が基礎式を数学的に解く

のに対し，後者は基礎式を現象面から実験的に解くことに対応する。

　i8‘模型地屑内での90S・の移動（濃度分布）を予測するのcc，基礎式を数値的に解く方法を採用

すれば，地層特性値が変化した場合等種々の場合を想定しても迅速‘ζ予測値が得られるため極めて有

利である。しかしながら，その予測精度については現在なお難点がある。地層の特性値をより止確に

副算条件に織り込む他，予測モデルそのものの妥当性についても，引き続き検討する必要がある。

　｛9｝HTOトレーサーの濃度分布を用いて推定した90S’の予測濃度分布は実測濃度分布とよく一致

した。予測濃度分布を得るのに要する時間は，数値解析による予測に要する時間に比べると長いが，

90Srが実際に移行するのに要する時間のほぼ1／50程度となる。すなわち，50年後の90Srの予測濃

度分布を得るにはほぼ1年間のトレーサー実験を行なえばよいこと‘こなる。本方法は，地層の特性値

を必ずしも明らかCCする必要はなく，実用性が人きい予測方法であるといえよう。
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　3。6通気層模型における放射性核種の移動

　　　　　　　　　　　地層浸透液中に放射性核種が含まれる場合

　放射性廃棄物の地中処分あるいは陸上保管には通常は通気層が用いられる。しかしながら．通気層

lCおける放射性核種の挙動については，核種の輸送媒体である上壌水分の挙動を定h｛化することが複

雑かつ困難である（SS）～（56）こともあって，帯水層における核種移動はどには研究が進んでおらず，

研究成果の報告例も少ない。通気層における核種移動に関する研究と異なり，この分野の研究では．

野外における核種移動に重点を置いたものは少なく、（57）’（58）実験室規模の実験によって核種移動を定

量化することに屯点を置いたものが多い、∫59）～（62）

　本節で行なう研究は後者の区分1ぴする。従来の研究によって、通気層は廃棄物地中処分法の安全

性を向上させるのに非常に噴要な役割を果たすと考えられているにもかかわらず，従来の安全性評価

においては，通気層が放射性核種を保持・固定する効果は全く無視されてきたといっても過言ではな

い。本節では、まず，放射性核種を含む廃液が地表面から通気層中へ浸透する場合を想定して．放射

性廃液が漏出する場合の安全性を評価する場合に重要であると思われる90Srおよび60C・を含む模擬

廃液を模型通気層に通水し．これらの核

：當蕊誓㌶蕊　　「－y…一
分布を予測することを試みる。本実験は

事故によって放射性廃液が地表に漏出し

たり，廃液を地層中へ浸透処分したりす

る場合を想定しており，通気柑のもつ保

持・固定能を1Eしく評価するための知見

を得ることを目的としている。

　　3。6．1実験方法

　（1）実験装置の概要

　実験に用いた通気層模型実験装置を図

一3．48に示す。装置は肉厚約1cm直径

50cm，高さ30　cmのアクリル製フランジ

管を任意の段数積み重ねることによって

構成される。本研究では5段積みとした。

実験装置の上部には長さ40cmのスプリ

ンクラーが取り付けられており，核種を

含む水道水を雨滴状に供給することがで

きる，スプリンクラーへの水道水の供給に

は2連式の定流量ポンプを川いた。スプ

リンクラーの回転周期と定流量ポンプの

吐出周期との間‘こは位相のずれがあるた

　モ　　ケ
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図一3．48　通気肘模型実験装置（廃液浸透実験）
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め．給水時間を長くすることにより通気層に時間的に

ほぽ一様な給水を行なうことができる。　ただし，ス

プリンクラーには等間隔（lcm）に細孔を穿っている

ため通気層への給水量は地層中心から半径方向に図一

3．49に示すような分布を有している。各フランジ管

には層内温度測定用の測温抵抗体の捜入口．試料砂採

取口が設けられており．試料砂採取口からは1回‘こつ

き0．1～10gの充填砂を採取することができる。

　図一3．48の実験装置cc日本原子力研究所・東海研

究所構内‘こおいて採取した主として硅砂から成る租砂

40

　30
…

§・・

尊

舗10

0
　0　　　　　 5　　　　　 ｜0　　　　　15　　　　　 20　　　　　25

（中心）　模型地層中心軸からの距離，cm　（外確）

図一3．4g　模擬廃液の供給強度分布

（密度2．67gr／cms，有効径0．51mm，均等係数2．0，酢酸アンモニウム法による陽イオン交換容量

9．44μeq／gr）約430　kgを高さ138　cm，’F均空隙率41．7％になるように充填した。砂層の下部

には排水を良好にするため砂礫を厚さ5cmに敷きつめた。　地層底部に地層浸透水が帯水し地下水面

を形成することはない。したがって本通気層模型は地下水位が充分に深い場合の現実の地屑を模して

いるものといえよう。実験開始前の通気肘の飽和度＊は地層表面から深さ8．4cmの位置で8．O％，

37．4cmの位置で10．8％，67．4　cmの位置で13．3％であり．深さとともにやや増加する傾向にある。

地層の飽和透水係数は約1．1×10－lcm／sec（3．9×102　cm／hr）である。

　表一3．2　lc示す水質の水道水に90Sr，60C。および三重水素水を混入して模疑廃水とした。90Sr，

60C・は無相体（塩化物）で用いた。三lfi：水素水（HTO）は地層内での水の拡散状態を調べるために

使用した。模疑廃水を4区分に分画し，第2区分にはHTOを混人しないものを用いた。これは後に

述べるように飽和度が上昇する場合の水の拡散現象と，飽和度一定の場合での水の拡散現象とを比較

することを目的にしている。各区分の核極濃度を表・－3．18に示す。90Sr，60（C・の濃度は区分によら

ずほぽ一定である。模疑廃液の給水総量は2044，通気肘からの排水総量は約1994，給水継続時間

は約14時間である。給

水開始12時間後に給水　　　　　　　　　表一3・18　模疑廃液の給水区分とその性質

速度が減少するまでの

断面平均給水速度は

8．07ml／c㎡・hr．浸

透水の平均間隙流速は

59．3cm／hr．一一方．

給水開始12時間後より
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　囲模擬廃液は給水区分の番号順に通気層模型に給
給水停止までの平均給　　　　　　　　　　　　　　水された。核種は無担体で使用した。

水速度は7．42ml／c㎡

・hrである。実験経過を整理して表一3．19に示す。採用した実験条件下では廃液の給水速度に比べ

て地層の透水係数が充分に人きいため，地層表dliに廃水が湛水することはない。地層内での水分移動

容　積

@4
放射性核種の濃度（μC〃fhl）

給水区分
累積量

@‘ HTO 90Sr 60Co

1st

Qnd
Rrd
Sth

51

T1

T1

T1

51

P02
P53
Q04

1．4×10－2

@　0
P．4x10－2

P．4×10－2

2．2×10－3

Q．3×10－3

Q．4×10－3

Q．0×10－3

1．6×10－3

P．4×10－3

P．5×10－3

P．7×10－3

平　　均 51 2．2×10－3 1．6×10－3

＊地肘の間隙容積中に占める土水分の割合。容積比または容積百分率で表示する。
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表一3．19　実験の時間経過

経過時間（hrs） 給水速度 給・排水量｛の

通水　始後 排水開始後 ml　cm2．hr 給　　水 F　水
実　験　操　作

0．00 8．07 給水開始（第1区分）

2．08 0．00 8．07 32．85 0．00 排水開始

3．25 1．18 8．07 51．45 17．87 給水開始（第2区分）

6．47 4．39 8．07 102．37 69．53 給水開始（第3区分）

9．70 7．63 8．07 153．68 120．73 給水開始（第4区分）

12．07 9．99 3．34 19LO7 159．90 給水速度低減

14．04 11．97 3．34 204．00 180．97 給水停止

は，水分の拡散現象に比べ浸透現象が卓越するものと思われる。また実験条件下‘こおいては廃水を連

続的に給水するため，上壌水分の分配に関してヒステリシス現象は生じないものと考えられる。（CB）

　（2）地iM内飽和度の変化

　通気層の特徴は，帯水層のように地層間隙が水で飽和されているのではなく，給水速度や給水継続

時間‘こよって飽和度が変化することにあるといえる。通気層での核種の移動について検討する場合に

は，地層内の空隙がどの程度水で飽和されているか（飽和度）．　また廃水の浸透と共に飽和度がどの

ように変化し．それが核種の移動にどのような影響をおよぽすかを把握する必要がある。廃水の浸透

現象を乱さず，しかも連続的に通気層の飽和度を測定記録するために，微小変位計に記録計を接続し

て実験cc使用した。微小変位計は，アクリル製フランジ管の外壁に1組（2枚）の電極を貼り付け，

廃水が浸透することによって変化する地層の飽和度の変化を電極間の静電容量の変化として読み出す

計器である。電極は厚さ3mmの銅板を用い，長方形・正方形・円形等種々の形状・寸法のものを試

作し，微小変位計の測定感度を良好にするものを選んだ。実験に用いた電極の寸法および取付位置を

表一3．20に示す。

　微小変位計による飽和度測定に
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　表一3．20　飽和度測定用電極とその取付位置
必要な検定曲線は，一定速度で水

道水を地層に供給し，微小変位計

の読みが’γ衡した後，試料砂採取

孔から土砂を採取し，乾燥器（110

℃）で乾燥し，乾燥時・湿潤時の

重量の差から飽和度を算出するこ

とによって作製した。検定曲線の

1｛列　（statlon－A）をじ（｜－3．50

に示す。飽和度を測定する本方法は，測定対象の地層を乱さない利点を有するが，後‘こ述べるように

地層浸透水の水kが人きく変化する場合には，それec応じて測定誤差が大きくなる欠点を有している。

　（3｝地層内温度の変化

　実験中の温度変化を測定するために測温低抗体と打点式記録計を使用した。地層内の5ケ所および

地層外の気温（室温）合計6ケ所の温度を各々30秒毎ec　r1動的に測定・記録した。

測定位置
地層表面か

轤ﾌ深さcm

電極間距離　電極の大きさcm

cm 高　さ 幅

1．45 0．70
Station　A 8．4 10．1

1．60 0．70

Station　B
2．20 0．40

37．4 10．7
2．20 0．45

Station　C
1．50 1．50

67．4 11．0
0．70 0．65
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　④　地層間隙水の拡散

　地層内での水の拡散状態を調べるために．地層‘こ供給する

廃水に三重水素水を混入し．地層流出液中の三重水素水濃度

を測定した。地層の飽和度が増加するときの水の拡散状態，

地層の飽和度がほぽ一定のときの水の拡散状態を調べるため，

廃液を4区分し，第2区分には三重水素水を混入しなかった

（表一3．18参照）。

　｛51土壌水分移動特性値の測定

　　　①土壌水分拡散係数D（θ）の測定

　図一3．51に示す実験装置（アクリル製のカラム・セグメン

ト，内径27㎜，長さ30mmを30ケ水平‘こ連結し，一端‘こ給

80

60

　　　　　　　　　　　●／

　　　　　　　　／

　　　　ノ゜

／○
0

0　　　　　10　　　　20　　　　　30　　　　40

　　　計器の読み（任意単位）

図一3．50　飽和度測定装置の

　　　検定曲線（Statlon－A）

水装置を設けたもの）に前節の実験で用いた砂を空隙率が0．38～0．40になるよう‘ζ充填し、カラム

の一端から一定時間水道水を

供給する。カラムの給水側の

端は空隙が水で飽和されるよ

うにし，他端は開放しておく。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　2．7cm一定時間の水の供給後ただち

にカラムを解体し，各カラム

セグメント中の上壌の土壌水

分θを測定し、カラムの水道

水供給端からの距離xとθと

，。。｛

図一3．51　D（θ），2（θ）の測定装置

の関係を図示すれば，同図より上壌水分拡散係数D（θ）は次式を用いて算出することができる。（14）

　　　　D（θ）一一十（昔），㍗・　　　一・・………（3－12）

　　　　　　　　　ここに，τ：実験継続時問

　　　　　　　　　　　　　θo：初期の土壌水分量

　　　　　　　　　　　　　（血／dθ）θ：土壌水分がθのときの（d㌶／dθ）値

　　②不飽和透水係数2（θ）の測定法

式（2－51）を2（θ）について解くと次式を得る。

　　　2（θ）－D・θソ嘉　　　　　　一…・……（3－13・

したが。て．跣法（°S）・こよ。て，硫ポテ・シ。ル艇土壌水分e．との関係を知れtま．すで‘こ測定

したD（θ）を用いて．式（3－13）から．不飽和透水係数2（θ）を得ることができる。

　（6）放射性核種の地層内分布

　地層からの流出液を1定時間毎に採取し．液体シンチレーション・カウンターで三重水素水濃度を、

r線波高分析器でγ線放射能を2πガスフロー　・カウンターでβ線放射能を測定した。γ線エネル

ギー・スペクトルから60C・濃度を決定し．全β線放射能から60C・のβ線放射能寄与分を差し引い
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て905，＋90γ濃度を決定し，さらに放身坪衡時のβ線放射能を測定してCOSrと90｝とを分離した。

給・排水終了後，地層模型を分解して任意の位置から試料砂を採取し，これCCIN－HCIを加え60C・，

q’　OSrを溶離させた後，β，γ線放射能を測定して上述の方法で各々の核種濃度を決定し，ついで60C・．

9eSrの地層内分布を推定した。1　rV－HCI溶液‘こよる60C・，90Srの溶離率は各々96．2％，94．7％

であった。

　なお，実験‘ζ際しては．地層流出水について放射性核種の地層内での移動に重要な影響を及ぼすと

考えられる水質因子である，Ca十磁濃度、酸消費量（pH　s），　pHを測定した。地層に供給した廃

水が土砂と接触すると，浸透水の水質が変化する。特に．放射性核種の地層内での移動について検討

する場合には，Ca十晦濃度の変化に注意する必要がある。放射性核種の分配係数値は浸透水の水質

が変化することにより大きく変化するからである。

　　3．6．2地層の特性

　ほ）温度分布および地層流出水の水質変化

　実験継続中の温度は気温が20～30℃また水温は15～20℃の範囲で変動した。

　地層流出水中のCa十Mg濃度およびpHの変化を図一3．52に示す。地柄流入水のCa＋晦濃度は

1．53meq／4である（表一3．2参照）から，地層内のCa，施が浸透水によって溶離されること，そ

の濃度が浸透水の浸透前面で竿lfに人きいことがわかる。水中のCa十昧濃度が増加すると，一般に

90S・，60C・の分配係数値は減少するため（図一3．5　A参照），これらの核種の地層中での移動速度

は促進されることになる。

4．O

’

。恕更゜　OO

O

0・00

、M
　　　　ed＋Mg
e●heo●●●●●●●ρ7．6

50　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　100　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　150

　　　　　　排　水　量．e

図一3．52　地層流出水の水質変化

7．5玉

　7，4
200

　｛2｝飽和度の変化

　実験開始後の地層の飽和度の変化のようすをStation－A（地層表面より深さ8．4cm）について図一

3．53に示す。実験開始後約2時聞で地層から浸透水が排出し始め，約12時間後にはスプリンクラー

の目づまりによって、廃水の供給速度が減少し（この時までの’V一均供給速度は8．07m1／c㎡～・hr），

約14時間後には廃水の供給を停止した。図一3．53をみると，地肘の飽和度は給水開始後急速に大き

くなり．平衡値に達することがわかる。このことは，給水速度が一定で．かつ給水時間が長い場合に
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50

　oo♪
40

　30　　20

0 5

図一3．53

（，ine9）

　　　　　10　　　　　　　　　　　　15

　給水開始後の経過時間，hrs

地層の飽和度の経時変化（Station－A）

は，近似的に，地層の飽和度が給水速度に応じた一

定値をとるとみなせることを示している。地層の飽

和度は平衡値1こ到達する前に凸部を呈するが，この

凸部の出現時刻と前述のカルシウム・マグネシウム

濃度の高い浸透前面の到達時刻とがほぽ等しいこと

から，この飽和度の変化曲線の凸部は飽和度の特異

な変化を表わしているのではなく，Ca十」㎏濃度の

増加CCよる電極間の静電容量の変化を表わしている

ものと思われる。

　地層への給水速度と地層の’U・衡飽和度との間には

一定の関係があると思われる。図一3．54は実験に

使用した給水速度付近での給水速度と平衡飽和度と

50

40

曽30

酎

趣20
ぱ

　10

04，0

20

図一3．54

　ノ

　6．0　　　　　　　　8．0　　　　　　　　10．0

　給水奉me／an2・hr

樹疑廃液の給水率と地層の’｝雀∫飽和度

の関係を図示したものである。給水速度を次第に大きくし．地層表面に湛水するような実験条件を採

用すると地層間隙の飽和度はほぽ
　　　　　　　　　　　　　　　　　50
00％CC達する。実験開始前の地層

の飽和度は8％（Statlon－A）で

ある。給水開始前後および給水中

の地層飽和度の深さ方向の変化を

図一3．55に示す。同図より深さ

が増加するにつれて飽和度も増加

することがわかる。

　｛3）地層間隙水の拡散特性

　地層流出水中の三重水素水濃度

の変化を図一3．56に示す。ここ

では三重水素水を水のトレーサー

　40　　　　　　　　　　　　　　　　　　　●／

　　　　　　　　　　　　　．ノ
酎30

理

曇2・

　　　　　　／
・・

Qo－一一一一一一一一一一一一一・・一一一一’一一’O”一一一

　　　　　　　　　　　給水開始前

0 　20　　　　　　　　　40　　　　　　　　　60

　　　　　模弔地層の深さ，crn

図一3．55　地層の飽和度の深度分布
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として用いてい

る。地層からの

流出量が0から

始まる三重水素

水濃度の上昇は

地層の飽和度が

変化しつつある

状態であるのに

対し、流出量が

100e付近から

始まる三重水素

水濃度の上昇は

1．O

0．8

　6　　6＼O

0，2

O．0

　0

1　　、、パξ§：：1

ヂロ
鞠穴

［ffluent　Vo1．，Nter

0

図一3．56

50　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　100　　　　　　　　　　　　　　　　　　　150　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　200

　　　　　排　水　量，e

地層流出水中の三重水素水（HTO）濃度の経時変化

地層の飽和度が一定の場合である。両者は互いに流出量方向cζ’｝え行移動することにより重ね合わせる

ことができる。一方．流出量がSO乏付近から始まる三重水素水濃度の減少は．これを反転し平行移動

すること‘こよって前述の2つの曲線に重ね合わせることができる。したがって，各々条件の異なる3つ

の場合の水の拡散係数は実験精度の範囲内においてほぽ等しいこと‘こなる。すなわち，①飽和度を変

化（増加）させながら、水が浸透していく場合の拡散係数．②①の場合の’V一衡飽和度のもとで，例え

ば放射性廃水が非放射性の雨水等で洗浄される場合の拡散係数，③逆に非放射性の雨水等の内へ放射

性廃水が浸透する場合の拡散係数は各々ほぼ等しいと考えることができる。

　拡散係数および流速が一定とみなせる場合の1次元輸送拡散方程式の解は次式で与えられる。

　　　　告｛1－…〔fitt〕｝　　　…………・（3－　14）

ここに　　0

O
CL

D

t

　　　　　　　　　　　　　　erf

式（3－14）を対数正規確率紙上‘こプロットするとc／Oo・－0．5

：地層流出水中の三項水素水濃度

：地層流入水中の三重水素水濃度

地層の長さ

：浸透水の流速（間隙平均流速）

：拡散係数

：時間

：誤差関数

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　、t二L／Vを通る直線となる。した

がって，浸透水の間隙流速および拡散係数を一定，かつ地肘内で生じる拡散現象は1次元的であると

みなして図一3．56を確率紙にプロット（同図捜図）すれば，得られる直線の勾配から，水の拡散係

数値を得ることができる。このようにして求めた濃度勾配を起動力とする拡散係数はD＝1．5×10－2

c㎡／sec，　また拡散係数が流速に比例する（D＝Dm　v）（51）’（sa）として求めた標準拡散係数Dmは

Dm＝9．2×1『1　cmとなる。ただし．浸透水の流速vとして，廃液の供給速度（8．07　ml／c㎡・hr）

を地層の空隙率（0．417）および飽和度（0．325）で除した値1．65×10－2cm／secを用いた。
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示す。図一3．57

より式（3－12）

を用いて算出し

た土壌水分拡散

係数D（θ）を図

一3．58に示す。

D（θ）のθCCよ

る変化は．同図

より，片対数紙

上で直線近似で

きることがわか

る。

　10i

｛41土壌水分の移動特性値

　　①土壌水分拡散係数D（θ）

図一3．51の実験装置によって測定した土壌水分θの移動距離x‘ζよる変化の様子を図一3．57‘こ

　　　　　　　　　1．

10－1

　0．0　　　0．1

0，8

60

40

o畜余賛聾山

0．2

0．0

　0
20．0　　　　　　　　　　　　　40，0　　　　　　　　　　　　　60．0　　　　　　　　　　　　80．0

　　　　自由水供給位置からの距離xcm

　　図一3．57　土壌水分の分布曲線

図一3．58

●
／●

　　／

0、2　　　　 0．3　　　　0．4　　　　　0．5

一ヒ壌水分賃θ

土壌水分拡散係数

この近似式は，

D（θ）＝7．2exp｛17．3（θ一〇・0026）｝

100．0

・・・・・・・・・・・・… @　（3－15）
となる。

　ただし，D（θ）の単位はc㎡f，／hrである。

　　　②不飽和透水係数2（θ）

　土柱法によって測定した毛管ポテンシャノ哩rと土壌水

分星θとの関係を図一3．59に示す。同図より．式（3－

13）を用いて不飽和透水係数2（θ）を算出した。本研究

では2（θ）の実験式として次式を用いる。

・（e）一

o1二㌔藩li：：1

　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・・・・… 0．3〈θ

　　　　　　　　　　　　’’’’’’”・・・・…　　（3－16）

2（θ）の単位はcm／hrである。

一116一



・100

　　　と

　　　　　　　x、●

　　　　　　　　　x：

　　　　　　｝嬢水分景θ

図一3．59　τ三管ポテンシャル

　　　　の土壌水分量との相関

　　3．6．3模型地層内での核種の移動

　〔1｝　90Yの地層模型からの流出

　地層流出水中‘こはγ線放射能，したがって60　C・は検出されず

検出されたβ線放射能も2週間後には計数されなくなった。この

ことから，地層流出水中‘こ存在した核種が90∫・の娘核種である

90Yであることがわかる。90yの地層流出水中濃度の経時変化を

図一3．60に示す。90Sr，60C・は模型地層の流出端にまで達して

おらず、地層内CC保持されているものと思われる。このことは．

90Ψの地層内での移動が90Sr，60C・の移動に先行することを示し

ている。したがって、90γの地層からの流出が検知されればその

後遅れてこれらの核種が流出することになる。放射性核種の通気

層での移動をモニターする場合には．goγのこの性質を有効に利

用できる可能性がある。90yは水のトレーサーとして用いた三革

　　　　　　　　　　　　水素水とほぼ同じ速度で地層を移動す

●

図一3．60

必緒．
　　　　●

　　　　排水景．e

地層流出水中の90γ濃度の経時変化

における90s・の分布は地層の中心軸に関してほぽ軸対称

であり．中心軸に近いほど濃度が大きくなっている。これ§
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　●40
は，地層模型および地層への廃液の供給が軸対称であるこms

と，および中心軸に近い程廃液の供給量が多いこと（図一

3．49参照）を反映したものと思われる。

　廃液の浸透速度が地層間隙の断面平均値59．3cm／hrに

ほぼ等しいと思われる位置，すなわち，地層の中心軸から

半径方向に10cm離れた位置での90Srの深さ方向の変化

を図一3．62に示す。ただし，同図では土壌中の90Sr濃

度の実測値gは．廃液中濃度衡に平衡な土壌中濃度qoで無

次元化してある。土壌中の平衡濃度90は次のようにして推
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る（図一3．56参照）。

　（2）　90S’の地層内分布

　地層内の各位置における土壌中の

90∫・濃度から推定した90Srの地層内

断面分布を図一3．61に示す。地層内

図一3．61

い1・一m

　　／×、ノ

　　　　　　（単位μc‘／9　）

90s・の地層内縦断面分布



定した。試料砂を　　　　　　　　　　　表一3．21　分配係数値とその測定条件

充填した硬質ガラ

ス製カラムtc90Sr

のみを含む模擬廃

水を通水すること

によって得た90Sr

の分配係数値kdはCa十梅濃度が1．68meq／1のとき4．4ml／gである（表一3．21参照）。カラム法

によって測定したkdのCa十晦濃度による変化パターンが，バッチ法‘こよって測定したkdのCa十炬

濃度による変化パターンと相似であるとみなして，図一3．5（A）を用いて，上記のkd値4．4mレ／gを，

通気層へ供給する廃液中のCa十炬濃度1．53ml／1の場合に補正する。補正されたkd値は4．8ml／9

である。分配係数値の定義より

　　　　qo＝kd　Co

であり，通気層へ供給する模擬廃液中の90Sr濃度Coは2．2×10－31Lci／コmlである（表一3．18参照）

から，模擬廃液中濃度に平衡な90S’の土壌中濃度90は1．1×10－2tLCi／gとなる。

　｛3）　60Coの地層

　　　内分布

　地層に供給され

た60c。の大部分は

地層の表面近く，

深さ5cmまでの間

‘ζ交換吸着されて

おり，その深さ方

土壌カラム カラム流入液
核　種 高　さ

高

重　1 空隙率

@％

総硬度

香@　l
pH

核種濃度

ﾊCim1
通水速度

高戟@cm2．min

分配係数

高

　Co
X0Sr

150
P54

90．0

W4．6

40．0

S5．9

1．54

P．68

7．3

V．1

3．0×10－

V．5×10－4

2．84

Q．74

25．6

S．4

1．2

1．0

　　　　　　白

向の分布は90s’の　翌

ようSC拡がっては

いない。地層の中

心軸から半径方向
　　　　　　　　　0・00
に10cm離れた位

置での60C・の深さ

方向の分布を図一

3．62に示す。

o

　　　　　　　　●値錨）・＼

N

、　C。，60

＼

o＼
。＜！

●
　　　Sr・90

予雌／

●

●

●

　　　　10　　　　　　　　　　　　　　　　　20　　　　　　　　　　　　　　　　30　　　　　　　　　　　　　　　　　40

　　　　　　　　　地層表面からの深さ，cm

図一3．62　go5・，60c・の地層内濃度分布，実測値と予測値

　　　　　　（井上の拡張理論）の比較

60C。の土壌中平衡濃度qoは，60C・の分配係数値がCa十W濃度が1．54meq／杉のとき25．6ml／g

である（表一3．21参照）こと，およびoo＝1．6×10’31tCi／石1である（fi　－3．18参照）ことから．

go＝4．0×IO’21tCi／gとなる。　分配係数値を測定したカラム実験条件であるCa十磁濃度1．54meg

／eは，通気層に供給される模擬廃液のCa十旅濃度1．53　meq／9とほぽ等しいため．60C・の分配係

数値をCa十晦濃度’について補正する必要はない。

　60C・は90Srに比べると土壌1こより強く交換吸着されるため，地層中を90Srほどは深くまで移動し

ないことが解る。これらの核種の移動深さの大小は分配係数値の大小と一致している。
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　　3．6．4核種の地層内分布の予測

　｛1）井上の拡張理論による方法

　地層の飽和度S（従って土壌水分含有量θ）が一定であるとみなせる場合‘こ，帯水肘における放射

性核種の移動に類似して．模型通気層‘こおける核種の移動が次の一次元輸送拡散方程式，

　　　☆（・＋“，　・・）一☆ω｛芸）一貴・vC）　……………（3－17・

で記述できるもσ）とする。核種の土壌中濃度qと水中濃度Cの問には式（2－－56）で示される関係が成

、’

yするとして．1二式（3－17）を

09
一　二

〇τqOO
＝；

z工
トt丁

条条期界初境

なる条件の下に解くと、核種の地層内分布を表わす解，式（3－18）を得る。

÷一÷〔　　　　　　　　x－v1／Kf’，ul一吋｛　　　　　　21）mv7／Kf，u｝〕

…………… i3－18）

ここCC，　Xは模型通気層の表面から鉛直方向に測った距離、　Tは実験継続時間である。またKf，“は

式（2－46），すなわち，

　　　　Kf，u－1＋一巳乙声

で定義される通気層におけるKf値である。　本実験では．地層が軸対称であること，拡散係数，地層

の飽和度が実験開始初期を除けばほほ一定であるとみなせることから、模擬廃液の浸透速度が地層断

面’1’一均速度に等しいと考えられる位置（地層の中心軸から半径方向に約10cm離れた位置）において

は，式（3－18）を用いて．核種の地層内分布を推定することができると思われる。

　通気層校型を用いた実験条件は、地層の空隙率f；0．417．飽和it　S＝0．325．七壌o）密度p＝

2．67g／c㎡，分配係数値はkd（60C・）．．25．6ml／g，　kd（90Sr）－4．8mt／gであるカら，　Kf，u

（60co）；297，Kf，　u（90S’）＝56となる。一方，模型通気層の長さはL＝138　cm、　模擬廃液の地

醐面晶透願はv。59．6c。／、，．樵鰍願・。．。．92、m．実験継続馴・。14hrsである

から．式（3－18）は各々，

　　　　60Coにっいて

　　　　　　　　　　　÷一一丁｛1－erf・エ；；i8°）｝　・…・・………・3－・19）

　　　　90S，について

　　　　　　　　　　　÷－S－｛1－　・rf（x－14．84　　7．39）｝　…・一……（3－2・）

となる。式（3－19），式（3－20）を計算して図一3．62に示す。

　｛2）数値解による方法

　第2章で述べたように通気層中での放射性核種の移動をより厳密に予測するため‘こは，上壌水分の
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移動を記述する基礎式と核種の移動を記述する基礎式とを連立して解く必要がある。第2章5節で得

た基礎式を円柱座標系に変換すると次式を得る。

　　　誓一÷☆｛・・θ）・誓｝＋コ£｛・（θ）袈｝一劣袈……・……・・（3－21）

妾（θ＋・・du）・一旦｛・CD（θ）・旦｝
ア∂r　　　　　　∂ア

＋妾｛…（θ・讐｝☆（θ・わ
・・・・・・・・・… @一・（3－22）

ここ‘こ，kdu＝kd／S；fたd／｛（1－f）θ｝
…………… i3－23）

式（3－21），（3－22），（3－23）はそれぞれ式（2－50），（2－55），（3－5）‘こ対応している。式（2－55）

から式（3－22）を得る過程で2つの近似を採用している。その1は核種の自己崩壊項を無視している

ことである。本節および次節‘こおける実験の継続時間は放射性核種の半減期t（比べて充分に短かいか

ら，この近似は妥当である。その2は濃度勾配を起動力とする拡散項を無視していることである。実

験条件下における土壌水分の移動は毛管流としての移動が卓越していると考えられる。毛管流におい

ては，隣りあう2つの毛管水滴は土壌粒子の表面に形成される薄い水膜によって連絡されている。そ

れ故．この水膜を通して生じる放射性核種の濃度差による拡散は，毛管水滴どうしがぶつかりあうこ

とによって生じる核種の混合（水分拡散係数D（θ）で評価される）に比べて，充分に小さいと考えら

れる。また，ここでは実験的に得られた式（3－5）を低い上壌水分範囲にまで外捜し，式（3－23）を

用いることにする。

　①数値解法

　通気層模型を深さ（z）方向，半径（γ）方向に等間隔（のの格子網で覆い，基礎式（3－21），（3－22）

をCrank－Nicolson型の差分で近似する。　得られた差分近似式の解を逐次過緩和法（S・O・R）で数

値的に得る。時間のきざみ幅を△t＝h，時刻t（＝n・△t），位置（t，ノ）＝（e△r，ノムZ）にお

ける土壌水分量をθ：か放射性核種徽を・㍍とすれば．鎚式の紛近似式は次のよう・・与えら

れる。土壌水分の移動を記述する基礎式（3－21）の差分近似式は次のとおりである。

θ鴬一θ1亡｝＋ω・・ゴ

Ei・・一
?k・θ：‡L、＋cθ：こ1，、＋・θ1：li＋・θ岩．1

巳θ1，j＋ββθ1＋1，ゴ＋°°θ1，1，ゴ＋ωθ1，ゴ判＋桂θ1，ゴ．1〕一θ13

ここ j1＋芸（1嬢li，，＋芸（1一ナ喋ゴ

　　　　　　＋☆偽＋☆鴨＋芸（dλdθ）㌻き
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　　　　　　　　　　　　B－☆（　　　ll十　　　2i）噂」

　　　　　　　　　　　　c－☆（　　　　　　11－　　　　　2e）樗，ゴ

　　　　　　　　　　　　・一☆麟

　　　　　　　　　　　　・「☆蠕き＋吉（d2dθ）ltl－t

ωは緩和係数．E’i，」は逐次近似計算の誤差補正量，また係数M～EEは．それぞれ時刻t（；n△t）

‘こおける係数A～Eと同じである。

　一方，式（3－22）の差分近似式は次のようになる。

　　　　鰐一偲＋・Ei・ゴ

E㌔ゴー÷〔GC告1，ゴ＋丑0艀．1＋〃（㌃」＋cocl－1，ゴ＋朋C∴ゴ，1〕－C㌃

ここに
・一（θ＋・kdu）賭£（1＋、’i）（θ・票婁ゴ

ー芸（　　∂θθD　　∂z）晦＋吉・θ・）ltl．t

・一
凵i　　　　11十　　　2e）（・・｛豊）㍊」

　　　　　　　　　　　　〃一一芸（　　∂θθD　　∂z）㌫告＋合（θ2）ltl－t

係数FF～llEはF～刀において（n十1）→（n）としたものである。

　この他，土壌水分量θから地層間隙の水による飽和度を計算するの‘ζ式（2－54）を．また土壌水分

中核種濃度を土壌中核種濃度に変換するのには式（2－56）を用いた。

　②初期条件

　土壌水分の初期条件は，模型地層全体一様にθ＝0．07を用いた。　これは実験開始時の土壌水分で

あり，飽和度に換算するとS＝0．10である。　一方，放射性核種濃度の初期条件は全層一様に0＝0

とした。

　③境界条件

　土壌水分および核種濃度の分布とも．以下の境界条件を使用した。まず，地層表面では実験終了時

に測定した実測分布を用いた。地層底面では濃度勾配が線型，地層模型の側壁では濃度勾配がゼロ．

また中心対称軸では濃度勾配がゼロかつ深さ方向4C一次元化した基礎式が成立するとの条件を採用し

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　一121一



た。

　計算に用いたフロー・チャー

トを図一3．63に示す。

　④計算結果

　実験終了時（実験開始後14時

間）の地層内90Sr濃度分布の

推定結果を図一3．64に示す。

同図中の破線は実測濃度分布で

ある。数値計算の実行時に用い

た計算条件は次の通りである。

時間ステップ幅んは0．002hr，

空間ステップ幅aは2．5cm．地

層の空隙率は41．7％，土壌の密

度は2．67g／c㎡．また90S’の

土壌と土壌水分との間の飽和分

配係数値kdは4．8ml／9である。

地層の水分分散係数D（θ），不

飽和溶水係数λ（θ）はおのおの

式（3－15）、式（3－16）を用いた。

　experinental
kd．　f・　Co，　・…

C㎝Putation　of　mo｜sture　⊂ontent

d1～tribvtion　by　S．0．R．　technique

　　eit　＝ei．1◆w一εtJ

　　　　　90C㎝Putetlon　of

distribution

bed　by　S，0．R．

SubrOutlne　for　deteminlnq

D（e），　A｛9｝　and　dλ／de

Prlntlng　of　molsture　content　and

Sr　co∩centretlon　dlstrlbution

　　　　　　　　　　　　　　　　　図一3．63
　　3．6．5考　　察

　井上の拡張理論によって．地層内の核種分布を推定

するために，地層流出水中のETO濃度変化（図一3

．56参照）に式（3－14）を適用して拡散係数Dを算出

した。式（3－　14）は土壌間隙が水で飽和されている地

層内での核種の移動を記述する一次元輸送拡散方程式

の解である。それ故，式（3－14）に含まれる拡散係数

Dは，形式的には濃度勾配を起動力とする拡散係数と

いうことになる。しかしながら．すでに述べたように

実験条件下し・地層内での土壌水分の移動機構は主とし

て毛管流てあると考えられる。それ故，拡散係数Dは

毛管水滴の混合によ1咳種の拡散効果（土壌水分拡散

係数D（θ）で表わされる）をも併せて示すみかけの拡

散係数であると考えるのが妥当であろう。このみかけ

の拡散係数は，地層の飽和度が増加する場合と飽和度

が一定の場合とでほぼ等しく．標準拡散係数侃はO．92

cmであった。

90Sr濃度を決定するためのフローチャート

声ζO

杓罷9宴

SOO　pC1／q

IOO　pC1／q

IN
＼＼

＼＼

～＼／・…C1／a

恕面・ ／／

図一3．64　90Srの地層内分布，予測分

　　　　　　布（実線）と実測分布（破線）

　　　　　　との比較
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　井上の拡張理論によれば，地層の飽和度が一定であれば時間変換係数の考え方tcよって，通気層中

での核種の移動速度を近似的に評価することができる。安全側（核種の移動速度を速く評価する側）

の仮定を採用することにして，通気層および帯水層1こおける90Srの分配係数値が等しいとすれば，

本節の実験条件下で通気層のKfu値は56になる。一方，前節の実験によれば，帯水層における90Sr

のKf値は実験初期で24，実験後期ではほぼ50である。　Kf値は核種が一定距離を移動するの‘こ要する

時間が地下水の移動所要時間の何倍‘（相当するかを示す。2つの人∫値を比べると通気層が放射性核種

の移動を遅帯させる能力は帯水層のそれに比べて大きいであろうことが伺える。本節の実験では60C・

のKfu値は約300である。90∫・の移動深さは地層の中心軸付近で最も深く約70　cmである（図一3．61

参照）。　地層へo）模擬廃液の供給速度を降雨強度1こ換算すると74．2mm／hrになる。つまり，本節の

実験では74．2㎜／hr　o）（90Srと60C・と齢む）降flt・iが14　hr撒したこと‘となり，総降｛緯は約

1，040mmcc相当する。　降雨量が比較的大きい‘こもかかわらず、放射性核種の移動深さが小さいこと

から，放射性核種を交換吸着してその移動速度を低減させるのに果す通気層の役割が大きいことが伺

える。

　図一3．62をみると，90S・の実測濃度分布と井上の拡張理論による予測濃度分布とは，特に模型

通気層の深部で一致していないことがわかる。予測濃度分布は90S・の地層内での実移動を過小評価

していることに注意する必要がある。この予測誤差は，地肘中を移動した90Srによって人が受ける

であろう内部被曝線量を実際よりも小さく評価する危険側の誤差である。この予測誤差は，予測濃度

分布が14hrの廃液供給終了後，地層内間隙水がiF：力排水される期間の核種の移動および取力排水終

了後の土壌水分の再配分に伴う核種の移動を考慮していないことに起因すると思われる。したがって、

これらの影響を正しく評価することによって予測誤差はさらに小さくなるものと考えられる。それ故，

通気層における放射性核種の移動速度を｝測し，放射性廃液の漏出によって人が受けると考えられる

被曝線量を近似的に推定する場合には，井上の拡張理論を用いることができよう。大量の廃液が長時

間にわたって地表面近くに漏出するような場合には，地肘間隙の水による飽和度は1に近くなるから，

井上の拡張理論によって核柿の移動をr測することの妥当性・近似精度はより大きくなる。

　図一3．63のフロー・チャートにしたがって推定した90S’の地層内濃度分布が図一3．64である。

数値解法による予測濃度分布は実測濃度分布と一致していない。しかも，｝測分布は、実際の90S’の

移動深さを過小評価する側の誤差を生じている。後で示す図一3．64と図一3．65とを比較してみれ

ば（数値解法によって得られる予測濃度分布とを比較すると）いつれもこの種類の予測誤差を生じて

いることがわかる。この誤差の原因については次節で詳しく検討する。

　通気層内での放射性核種の移動を予測する方法は大きく2つcc区分することができる。それらは，

核種の分配係数値が通気層と帯水層とでは異なるとして，反応式としてq一左しCを用いる方法と，

両者が等しい（k（ち＝kd，）としてg＝kd、Cを用いる方法とである。　さらに，これらの方法は、そ

れぞれ土壌水分θの分布がすでに定常状態にあると見なすか否かによって近似法と厳密法とに区分す

ることができよう。第2章で紹介した井上の拡張理論は反応式としてq＝kd、　cを用い，土壌水分

の分布が一様かつ定常であるとする方法である。ここではg＝kd，　C，θ：Non－steadyの場合を除

く3つの予測方法について，実験開始14時間後（実験終了時）の90Sr濃度分布を予測して，その結

果を図一3．65に示した。土壌水分の分布が実験開始時にすでに定常・平衡状態にあると仮定すると，
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仮定しない場合に比べて，また分配係数値としてkds

を用いる場合にはん4を用いる場合に比べて90Srの

移動深さが大きくなることがわかる。図中，g＝kd，C，
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　q＝kdu・C
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（ft・Non－～teady）θ：S　teadyの予測例は井上の拡張理論による予測に相

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　20当する（表一2．2参照）。

　　3．6．6まとめ

　本節の検討によって得られた結論を整理するとつぎ

のようになる。

　（1）模擬廃液が地層を構成する土砂と接触すると，

浸透水中のCa十％濃度が増加する。このCa十M8濃

度の増加は浸透水の浸透前面で著しい。濃度増加は廃

液の浸透量が増加するSCつれて漸減するが，長期間継

続すると思われる。地層流出水中のCa十Mg濃度は．

90Sr，60C・濃度の検出に先がけて増加する。

　｛2｝地層の飽和度は給水開始後，比較的早く給水速

度‘こ対応する平衡値に到達する。

40

q　＝　kdu・C

（［i・～teady）

60

図一3．65　90S・の地層内予測濃度分布
　　　　　　の比較（90S・500　PCi／9の等

　　　　　　濃度線で比較）

　　　　　　　　　　　　　　　したがって、給水速度が一定で給水継続時間が長い場合‘ζは，地層

の飽和度はほぽ一定であるとみなすことができよう。地層の飽和度は，実験条件下で，深さが増すに

つれてやや増加する傾向を有する。

　｛3｝地層内での水のみかけの拡散係数Dは，飽和度が増加する場合と一定の場合とでほぽ等しい。

この拡散係数は標準拡散係Dmで表すと0．92　cmであった。

　（4｝90S’の娘核種であるgoγの地層内での移動速度は速く，浸透水とほぼ同速度であると思われ

る。90yをモニターすることにより90Sr，60　C・の移動を予知することができよう。

　（5｝通気層が放射性核種を保持し，その移動速度を低減させる効果は大きい。

　（6｝地層が比較的均質な場合には，通気層内での核種の移動速度を近似的に評価し，さらに人が受

けるであろう被曝線量を近似的に推定するため‘C，井上の拡張理論を適用することができる。同理論

適用の近似粁t度は，人量の廃液が比較的長時間広範囲‘ζ漏出する場合のように，地層の飽和度が1に

近くなる条件が満たされる場合ほど良好であると思われる。

　〔7）基礎式を数値的に解くことによって，核種の地層内濃度分布を推定する場合に，土壌水分の分

布が最初から定常・’V一衡状態1（あると仮定すると，仮定しない場合に比べて，また分配係数値として

k（ちを用いるとん碗を用いる場合に比べて，90Srの移動深さの推定値は大きくなる。

　3．7通気層模型における放射性核種の移動

　　　　　　　　　　　　セメント固化体中に放射性核種が含まれる場合

　前節では，何らかの事故あるいは浸透処分の実施等によって通気層へ放射性廃液が漏出する場合を

想定し．廃液中Cζ含まれる放射性核種がどのように通気層中を移動するかについて検討した。本節で

は，放射性廃棄物をセメント固化して地中（主として通気層が用いられる）に処分する場合を想定し、
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セメント固化体から浸出した核種が模型通気層中をどのように移動するかについて検討する。

　前節の実験で用いた通気層模型を，地層に供給する雨水（水道水）の分布が時間的・場所的に一様

になるように改良した。実験対象核種としては廃棄物をセメント固化して地中処分する場合に，処分

場周辺住民の放射線学的安全性を支配すると考えられる核種である90Sr（21）CC注目した。セメント固

化体中に含まれる90Srが雨水浸透水と接触してどのように地層中へ移行し．通気層を移動するかを

実験的に把握するとともに，前節に続き，第2章で提案した通気層における核種移動を記述する理論

ccよって．90Srの移動を予測することの妥当性を検証する。

　　3．7．1実験方法

　｛1）実験装置の概要

　実験に用いた通気層模型実験装置を

図一3．66に示す。装置は肉厚的lcm，

直径50　cm、高さ30　cmのアクリル製

フランジ管と、同じく肉厚1　cm、直径

50cm，高さ10　cmで内壁に深さ1cm

の排水溝を有するアクリル製フランジ

管を任意の段数積み重ねることによっ

て構成される。実験では前老のフラン

ジ管を5段，後者を1段積み重ねた。

後老のフランジ管は、模型装置の内壁

を伝って移動する水を排除するために

用いた。実験装置の上部には金属製の

スプレー・ノズルがとりつけられてお

り，このスプレーにゲージ圧約1．5気

圧の加圧水を供給することにより，地

層表面に時間的・場所的に一様な霧状

雨水を供給することができる。スプレ

ー・ mズル先端と地層表面との間の距

離は、スプレーされる水の分布に偏り

「二5°・°㌫∋

ω
叉プレー・ノズル 　o

ヨ

uoA
ヨ

一n
ヨ

〔セメント固化体

ω

o
測温孔

試料採9
取用孔　百

　　　排水コソク

r水口

図一3．66　通気層模型実験装置（岡化体降雨実験）

がなくなるように約40cmとした。前節で用いたスプリンクラーと異なり，本実験では地層表面に供

給される水道水は場所的・時間的に一様である。この水道水は放射性核種を含まない。

　名フランジ管には層内温度測定用の測温抵抗体の捜入口，試料砂の採取口が設けられており，試料

砂採取口からは1回当り0．1～10gの充填砂を採取することができる。

　図一3．66の実験装置に日本原子力研究所・東海研究所構内‘こおいて採取した主として硅砂からな

る粗砂（密度2．67　g／cmS．有効径0．51㎜，均等係数2．O．標準酢酸アンモニウム法‘こよる陽イオ

ン交換容量9．44μeg／9）約300　kgを高さ94．5cm，平均空隙率42％＊となるよう1ζ充填した。砂層の下

＊　原子力研究所構内砂層の空隙率は38％～42％の範囲に分布している。（66）
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部fζは排水を良好にするために砂礫を厚さ5cmに敷きつめた。　地層底部に地層浸透水が帯水して地

下水面を形成することはなく，したがって本通気層模型は地下水位が充分に深い場合の現実の地層を

模しているといえる。実験開始前の通気層の飽和度は約8．O％であった。地層の飽和透水係数は約

1．2×10－1cm／sec（4．3×102　cm／hr）である。

　地層表面から深さ2～6cmの間‘C，　セメント固化体の中心軸と模型通気層の中心軸とが，一致す

るようにセメント固化体を埋設した。スプレー・ノズルで地層表面‘こ供給した水道水の総量は7・950

e、給水継続時間は793．5時間，この期間の断面平均給水速度はほぼ一定で5．lml／c㎡・hrである。

採用した実験条件下では給水速度に比べて，地層の透水係数が充分に大きいため，地層表面‘こ供給水

が湛水することはない。地層内での水分移動は土壌水分の拡散現象に比べ，浸透現象が卓越するもの

と思われる。また実験条件下では水道水を連続的に給水するため，土壌水分の移動についてヒステリ

シス現象は生じないものと考えられる。実験に用いた水道水の代表的水質を表一3．21ζ示す。

　｛2）模擬セメント固化体の作製

　90S，5m　Ciおよび三重水素水（HTO）5mCiを含む水道水409mlで，　市販の普通ボルトランド

セメント1’022gを粘りまぜ，内径15cm，高さ4cmの鉄製型枠に打設した。7日間の湿潤養生の後，

固化体を型枠からとりはずして実験に使用した。固化体は水・セメント比0．4，重さ約1・430gであ

る。固化体中に封入する核種は，廃棄物地中処分の安全性を検討する場合SC決定核種となる例の多い

90S・と，905・の固化体からの浸出と地層中での移動を予測する場合‘ζ必要な水分移動のトレーサー

としてfiTOを各々選定した。

　｛3）地層流出水中の水質変化

　地層流出水を一定時間毎にサンプリングし，Ca十W濃度．　HTO濃度．90γ濃度を測定した。　C、

十砲濃度は地層流出水50　m1を検水としてEDTA法で、　HTO濃度，90S’濃度は流出水lmlを各々

試料ビン，アルミ製プランシェットeζ採取して流体シンチレーションカウンターおよび2πガスフロ

ーカウンターで計測した。地層流出水のpfi値は地層流出口に設けた排水溜（容量約300　m　1）中の値

をpHメーターを用いて連続的‘ζ測定・記録した。

　｛41地層内飽和度の変化

　地層内飽和度の経時変化のパターンについては前節で詳しく検討した。本節では実験継続中1こ2度

地層表面から深さ19　cm，49　cmおよび79　cmの位置に設けられた試料採取孔から試料砂を採取し，

乾燥器（110℃）で乾燥し，乾燥時・湿潤時の重量の差から地層の飽和度を決定した。

　｛5）地層内温度の変化

　実験中の温度変化を測定するために，測温抵抗体と打点式記録計を使用した。地層内の4ケ所，地

層外の気温（室温）1ケ所および地層‘こ供給する水道水温1ケ所，合計6ケ所の温度を各々30秒毎に

自動的に測定　記録した。

　⑥　90Srの地層内分布

　地層への給水停止約24時間後1⊂模型地層を分解して，任意の位置から試料砂約10gを採取した。乾

燥器（110℃）で乾燥した後1規定の塩酸50mlを加えて，90S・を溶離させた後，溶離液中のβ線

放射能を2πガスフローカウンターで計測し，計算によって90Srの地層内濃度を推定した。　本方法

による90S・の溶離率は94．7％である」60）地層を構成する土砂の採取位置数は．1水平断面当り41カ
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所，鉛直方向に地層表面を含む14水平断面，合計565ケ所である。

．2参照），　水道水

中に含まれているCa

十％が地層中を通過

する間に固相（砂）か

ら液相（水道水）へ

移行していることが

わかる。

　②pEの変化

　地層流出水中の

pHの変化を図一3

．68に示す。図には

参考のために，固化

体を用いない前節の

実験結果を併せて示

す。本実験の地層流

出水のpH値が流出

水の増加と共に増加

して平衡値に到達す

るのに対し，セメン

ト固化体のない前節

の実験では，pH値

は流出初期に一時増

加するものの，流出

量の増加と共に減少

して平衡値に達する

　　3．7．2地層の特性

　（1｝地層流出水の水質変化

　　①Ca＋％濃度の変化

　地層流出水中のCa十W濃度の変化を図一3．67に示す。図には参考のためlc、固化体を用いない

前節の実験結果を併せて示す。両者の実験は，放射性物質が地阜；へ供給される水中に含まれている

（前節）か固化体中ic含まれている（本節）かという相違の他‘こ，地層‘こ充填した砂の量，水道水の

供給方法および供給速度が異なるために，得られたCa十晦濃度値を直接に比較することはできない。

しかし，Ca十炬濃度の変化パターンの相違CCよって，セメント固化体の有無による影響を知ること

ができる。図一3．67をみると，地層1こ供給される水道水中のCa十W濃度の代表値が1．53　meq／1

であるから（表一3

　　　　　　　　　　　4

゜・ I。・

9，0

三8．o

コ・ H。・

（？ttst1i）・

　　⑳廃液罐験
　　　　　Ojgon
　　　　●●●●　　●　　●●

　　　　　　●●　　●　　●●

　　　　　　　　　　　　●

　　　　　10・1　　　　　　　　　　　　　　　　10：

　　　　　　　　　　排水鯖，e

図一3．67　地層流出水中Ca十㎏濃度の経時変化

10“

　　　　’　●●●●

●

⑭6ゆ轟⑭綱

10幽

排水駄，E

｜O：

図一3．68　地層流出水中pfiの経時変化
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傾向が認められる。地層流出水中のpH値の増加は明らかにセメント固化体から浸出したアルカリ分

の影響である。

　〔2｝地層内温度・飽和度の変化

　実験継続期間中の室温（気温）は9℃～25℃の範囲で．地層に供給する水道水の温度は13℃～19

℃の範囲で，また地層内の温度は12℃～18℃の範囲で各々変動した。

　一方．地層表面から各々19cm，49cm，79cmの位置で．実験開始約7時間後および264時間後に

測定した飽和度は測定時刻eζよらず．各々26．O％，41．6％であった。このことは，地層の飽和度は

地層の深部程大きくなる傾向があるが，地層表面下約50cm以下ではほぼ一定となることを示してい

る。

　　3．7．3模型地層内での核種の移動

　（1｝三重水素水（ETO）の地層からの流出

　地層流出水中のHTO濃度の変化を図一3．691こ示す。地層への水道水の給水開始後，地層からの

排水開始まで‘こ要し

た時間は約2．25時

間であった。一方、地

層流出水中にHTO

が最初に検出される

までの流出流量は約

30　e（実験開始後約

4．5時間，排水開始

後2．25時間）であっ

た。このことは，セ

メント固化体からの

ETOの浸出が極め

て早く生じることを

250

200

ミ15。

毫

覧

21°°

50

●

工
　　　YK

　　　　　10‘　　　　　　　　　　　　　　　　10

　　　　　　　　排水景，e

図一3．69　地層流出水中fi　TO濃度の経時変化

示している。図一3．69をみると，HTOの濃度は地層内水の排出初期に大きいことがわかる。　fiTO

濃度は流出流量が約1，1204（実験開始後約82時間，排水開始後約80時間）の位置でほぼ測定器の

検出限界に等しくなった。これらの現象は，セメント固化体中の遊離水の浸出速度が比較的速く，か

つ遊離水が地層への供給水と置換するのに要する時間（セメント固化体間隙水の帯留時間）が比較的

短いことを示しているといえる。

　〔2｝　90yの地層からの溶出

　地層流出水中には，ETO以外のβ線放出核種は検出されなかった。このことは．90yが地層から

流出しなかったか，あるいは流出したとしてもその濃度が極めてうすく，測定器によって検出されな

かったかのいつれかであることを意味する。

　ほ｝　90S・の地層内濃度分布

　地層内の各サンプリング位置において測定した土壌中の90S’の地層内鉛直断面分布を図一3．70
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に示す。地屈内でのgo∫・の分布は，地層模型の中心

軸SC関してほぼ軸対称であり，中，d軸ec近いほど濃度

が大きくなっている。これは地層模型，セメント固化

体が軸対称であり，しかも地層への水道水の供給が一

様であること，セメント固化体が地層の中心軸近くcc　　20

埋設されていること等を反映したものと思われる。七

壌中の90Sr濃度は乾燥土砂単位重量当り含まれてい

る放射能量（Pt　Ct／g）で示した。

　土壌中の90Sr等濃度線は．地層中心軸付近で最も
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　540
深くなっている。地層表面に供給された水迫水は，障　硲

害物（セメント固化体）を迂廻して，一度地層の外周

に向かって移動し，障害物を通過した後はその移動の方

向を地層の中心軸の方向へ転ずる。すなわち，固化体

の下部での上壌水は地層中心軸へ向かう速度成分を有　　60

しているといえる。地層中心軸付近に大きな90Srの濃

度分布は，このように地層内での丑嬢水分の移動と密

接な関係を有しているといえよう。

＼

滞笏一
　　　　（

川
　　日

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　8o
　　3．7．4数値解析による地層内90Sr濃度分　　図一3．70　90srの地層内縦断tk］分布
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（90Sr濃度の単位はPCt／k）
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　布の予測

　前節と同じく，第2章で述べた理論に基づいて地層内90Sr　ue度分布を予測する。本節で実施した実

験においては．地層内とりわけセメント固化体周辺での土壌水分移動を直接に把握することができな

いため，井上の理論によって，90　S’濃度分布を予測することができなかった。数値解析の細目につ

いては前節と共通する部分が多いので，本節では｝1としてその相迫点に注目して述べる。用いる記号

の意味は全て前節と同じである。

　（1）基礎式と数値解法

　通気層模型内での90Srの移動を記述する基礎式として．前節と同じく、式（3－21），式（3－22）を

用いる。通気層模型を深さおよび半径方向にそれぞれ等間隔（o）の格子網で覆い、基礎式をCrank－

Nicolson型の差分で近似する。得られた差分近似式を逐次過緩和法（S．O．R）で解いてその数値解

を得る。2つの基礎式の差分近似式は前節で示した式と同じである。ただし．前節で示した式（3－22）

の近似式は，セメント固化体より深い位置の地層について成立する。セメント固化体より上部にある

地層‘ζついては，差分の係数F・…HHの書式が少し異なる。何故ならt固化体の上部と下部とでは．土

壌水分の水平方向の移動の向きが異なるため，固化体より上部では後進型の差分を，下部では前進型

の差分を採用するためである。

　｛2）初期条件および境界条件

　土壌水分の初期条件は模型地層全体一様にθ；0．07を用いた。また90Sr濃度については模型地層

全体一ec　cc　C＝0．0とした。
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　地層表面の土壌中90Sr濃度が0．O　PtCi／mlであるとしたこと，およびセメント固化体表面での

90Sr濃度が以下に述べる方法で与えられたことを除いて，用いた境界条件は前節と全く同じであ

る。セメント固化体表面付近での90Sr濃度を次のよう‘ζして定めた。本章第5節で述べたように，

90s・のセメント固化体からの浸出機露1には内部拡散1こよるものと，固化体目身が溶解するものと

の2つがある。本節の実験のようにその継続時間が短い場合には主として内部拡散による浸出現象

が卓越する。すなわち，この場合には式（3－8）で表わされるよう‘こ90Sr固化体からの浸出量が

時間と共に指数関数的に減少することになる。セメント固化体に接する地層間隙水中の90Sr濃度

が，固化休からの90Srの浸出量（フラ・ソクス）に比例するとすれば，間隙水中の90S・濃度Cは

式（3－8）より次式で与えられることになる．すなわち，

C－kg℃e・p｛一（2．17　X　lO－6¢＋1．Ca×10－3）t｝

　　　　n＝1

　　　　　　　　　　ここに，βn：ノo（β）ニ0の根

　　　　　　　　　　　　　　g　：固化体表面に接する土壌中の90Sr濃度

　　　　　　　　　　　　　　k　：セメント固化体の形状，地層条件等によって定まる定数

　　　　　　　　　　　　　　t　：浸出時間

となる。計算に際しては実験終了時（t＝790hrs）の実測90Sr濃度を用いて．定数kを定め，

は上式によって任意の時刻の90Sr濃度Cを定めた。

じであるので，ここでは省略する。

　｛3）計算結果

　時間ステップ幅んを0．1hr，空間ステップ幅aを

2．5cmとして，　実験終了時（790　hrs後）の土壌中

90Sr濃度分布を推定した。推定結果を図一3．71に示

す。すでに述べたように，本節の実験では地層の空隙

率は42．2％，土壌の密度は2．67m1／g，　また，ガラ

スカラムを用いて測定した90Srの土壌と土壌水分と

の間の分配係数は10．8ml／gであった。地層内での土

壌水分の分散係数は式（3－15）を用い．不飽和透水係

数は式（3－16）の代りに，次式で定まる値を用いた。

弍：：：二諜lllill；li；i；：；

　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・…　一一…　　（3－　24）

不飽和透水係数2（θ）を定める式（3－16），式（3－

24）は，式の形は同じであるが，係数値が一部異なって

いる。前節で述べたD（θ）および2（θ）を定める方法

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　後

計算のフロー・チャートは図一3．63とほぽ同
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では、得られたデータを図解的，直感的に処理する部分があり、それ故得られたD（θ），2（θ）の実

験式はある程度幅を持つことになる。式（3－16），式（3－24）の相違は，この幅から考えて有意な相違

ではない。

　　3．7．5考察

　地層流出水中の

　　　　　　　　　　250Ca＋晦濃度，μ1

およびHTO濃度
　　　　　　　　　　200
の変化を．流出初

期の部分、，ついてミ15。

　　　　　　　　　R
整理して図一3．72　□

　　　　　　　　　唱
に示す。同図より　呂100

地層流出水中の水

　　　　　　　　　　　50質の変化はpH値

が最も速く，つい

でCa十鳩濃度，

HTO濃度である

ことがわかる。地

4，0

”
　　　加

O

0．0

9．0

モ8・0

7．

　0

　　　　ヂo、

　　　　　　　　　　　　Ca州g　　　　　　　　　ひ～

’

50

排水tt，e

100

図一3．72　各水質の流出パターンの比較

150

層流出水のpE値は流出流量が約7eの位置でピークを形成し，一度pH値が減少した後再び漸増す

る。pH値の最初のピークは固化体がない場合についても，ほぽ同じ流出流量の位置に出現する（図

一3．68参照）ため，このピークは地層浸透水が地層を構成する土砂と反応することによって生じる

pHの増加であることが推定できる。一方，その後のpfi値の漸増は，すでに述べたように，セメン

ト固化体からのアルカリ分の浸出‘こよるものである。Ca十鞠濃度の変化が地層流出口において．Pθ

値の変化より遅くなる理由は次のようであると推定できる。セメント固化体からアルカリ分と共に浸

出したCa，晦は地層を構成する土壌のもつ陽イオン交換能によって保持された後，地層内を脱着吸

着をくり返しながら移動するため，土壌によって吸着されないアルカリ分よりも流出が遅れるのであ

ろう。HTOは土壌によって吸着されることはないが，セメント固化体からの浸出にやや時間を要す

るために流出中に検出されるのに時間遅れが出現するものと思われる。廃棄物をセメント固化して地

層中‘ζ埋設する場合に現われる水質変化の特徴として，　pfi値の変動が最も早いことを挙げることがで

きよう。このことは通気層中に埋設した放射性廃棄物セメント固化体中に含まれる核種の移動を予測

する指標として，pE値の変化を用いることができる可能性を示唆している。勿論，通常の土壌は

pH値の変化を緩衝する能力を有するため，　pH値変化を核種移動の指標として用いる有効性‘ζつい

ては別に検討する必要がある。

　固化体を用いない実験（前節）では地層流出水中のCa＋地濃度は地層流入水中濃度よりも増加し

たが，固化体を用いた本節の実験でもCa十㎏濃度は増加した。ただし，　Ca十W濃度の増加量‘こは

特に流出初期について差が認められた（図一3．67参照）。　実験に用いた同じ砂について，バッチ法

によって測定した，水道水と砂との相互作用‘ζついてはすでに図一3．2に示した。同図は，水と砂と
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を接触させる前後における水中のCa十W濃度の増分と，炭酸カルシウムの溶解平衡反応‘こついて定

義された飽和指数の増分との関係を図示している。図は，実験に用いた砂と水道水とが作る系におい

ては砂中のCa十㎏が水中へ移行することを示している。砂中のCa十晦が水中へ移行するか否かは

砂と地下水とが作る系が定まれば定まる。一般に，水中のCa十晦濃度が増加する場合には．減少す

る場合に比べて90Srの分配係数値は小さくなるため，90Srの地層内での移動速度は速くなる。

　本節で行なった実験では，地層表面全体tc　90Srが供給される前節の実験と異なり90S・がセメント

固化体中1こ固化されている他，固化体の存在によって地層の水平断面内CCおいても土壌水分の分布が

一様でないと考えられるなどのため，前節で検討したように井上の拡張理論によって90Srの地層内

濃度分布を推定することができない。時間変換係数K声を用いて90s’の地層内濃度分布を推定する

ためには、前節で行なったように、例えば土壌水分の平均移動速度を知る必要があるが，本節の実験で

は固化体があるために土壌水分の’じ均移動速度を得ることは容易ではない。あるいは，固化体から浸

出するHTOの地層内分布を知ることができれば，本章第5節で行なったようにKfuを用いて90S・分布

を推定することができるが、本実験1こ川いた通気層模型ではHTOの地層内分布を実測することは不可

能である。

　模型地層内での90Sr分布を数値的に予測する場合に用いた，土壌水分の移動特性を記述する特性

値2（θ）は，前節と本節とで値が同じではない。これは式（3－16）と式（3－24）とを較べると明らか

である。前節で述べた方法によって2（θ）の実験式を得る方法は，実験によって得られる原始データ

（例えば，φ’一θの関係：図一3．59）が必ずしも滑らかではなく、しかもデータ処理を図解的・直

感的に行なうため，得られた2（θ）の実験式の値域はかなりの幅をもつ。この幅を定量的に評価する

ことは難しいが，式（3－16）と式（3－24）との相違は．この実験式がもつ値域の変動幅に比較して著し

く大きいとはいえない。式（3－16），式（3－24）の両実験式は，実験開始後地層から浸透水が排出され

るまでに安する時間の実測値と計算値とが一致するよう‘ζ選ばれている。

　前節と同じく．本節でも不飽和状態での分配係数値kんと飽和状態での分配係数値kdとの間に式

（3－23）が成立することを想定した。この関係式はすでに述べたように．本章第3節で得られた実験

式（3－5）を，その実験条件によって定まる適用範囲を越えて用いたものである。90S・の分配係数値

が地層の水による飽和度の減少と共‘こ人きくなるとする式（3－23），あるいは式（3－5）を用いて推定

した90Srの地層内濃度の推定分布は実測分布とその分布パターンが比較的よく一致する（図一3．71

参照）。　一方，土壌間隙が水で飽和されている条件下で測定した分配係数値と土壌間隙が水で飽和さ

れていない条件下で測定した分配係数値との間‘こは，有意な差異がない（kdu＝妃、）と考えて、90Sr

の地層内分布を推定すると，全ての90S’地層内等濃度線は実験開始後約450時間で模型地層を破過

し，実測90Sr濃度分布（図一3．70）と推定濃度分布とは分布パターンが全く一致しない。これは，

2つの分配係数値の間に式（3－23）の関係式が成立することを正当とする1つの傍証であるといえよ

う。

　図一3．71をみると，地層内90S・の予測（推定）分布と実測分布とで分布のパターンが比較的よく

一致していることが解る。　しかし，go5・濃度が100　pC　／9の実測等濃度線が固化体の下方深くまで

分布している現象を，推定分布は説明し得ていない。一般‘こ，基礎式を数値的に解いて得られる予測

分布は．実測分布に比較すると，分布の先端付近，例えば図一3．71では深さ40cm付近での深さ方向
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の濃度勾配が急である。予測分布の先端付近での深さ方向の濃度勾配が実測分布に比べて急である現

象は本章第6節（図一3．64参照）でも認められた。予測分布と実測分布の間のこの差違は，核種の

地下水と土壌との問の交換反応を瞬時平衡型の式q＝k（ん6によって評価していることに起因すると思

われる。基礎式を数値的に解いて核種の移動を予測する場合には．瞬時’V・衡型の反応式を，時間tに

よる微分項を含む反応速度式に代えても解析上は何ら支障がない。今後，核種の地ド水と土壌との問

の反応を速度式で評価する検討が必要であろう。また，L壌水分の移動を記述する基礎式（3－21）が

実験条件下にある地層中での水分の移動を予測するための妥当な式であるか否かについても検討する

必要があると思われる。

　前節および本節で用いた通気層模型実験装置では，地層内の局部的な地層特性を把握することがで

きなかった。特‘こ，前節の実験では地層表面付近での水平断面内飽和度（土壌水分）分布，本節の実

験ではセメント固化体周辺での飽和度（土壌水分）分布を，直接把握することができれば，数値解に

よる核種濃度分布の推定精度はさらに向上すると考えられる。

　前節と同じく，数値解法による90S’の濃度分布の予測法について検討する。図一3．73は3通りの

予測法によって予測した90S’の地層内濃度分布　　（左側に240時間後の分布，右側に790時間後の

分布）を示している。反応式としてq＝kds　Cを用い，　土壌水分θの分布が最初から定常・平衡状

態であると仮定すると，仮定しない場合（9＝kd、　C、θ：Non－steady）よりも速く90Srは地肘中を

移動する。すでに述べたように，この現象が分配係数

値としてkduを用いるべきであるとする根拠である。

本節の実験での雨水供給継続時間（終」790時間）は，

前節の実験の継続時間（約14時間）よりも長いため、

土壌水分の分布が最初から定常・平衡状態であると仮

定するか否かの差が，90s・の予測分布に及ぼすλは

前節の実験（図一3．65雰照）ほど著しくはない。

降雨継続時間が長い場合には，七壌水分の分布が定常

状態にあると仮定しても妥当であろうと思われる。

　前節の実験（廃液浸透実験）と本節の実験（固化体

降雨実験）との主要な差異は次のようである。廃液浸

透実験では，模型通気層は一様であるが，廃液の供給

は一様でない。模型通気層の中心軸付近の供給速度は

大きく，壁面に近づく程小さくなる（図一3．49参照）。

一方，固化体降雨実験では，降雨の供給は一様である

が，セメント問化体が地層内に設置されているため1こ

地層条件は一様ではない。基礎式（3－21）～（3－22）

を電算機を用いて数値的に解く場合に，まず問題にな

るのは境界条件の採り方である。前節および本節では

すで‘こ述べたように．ほぽ同じ型の境界条件を用いて

いる。　著しい相違は地層の表面で与える土壌水分分
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布の初期条件である。固化体降雨実験では，地層表面の初期土壌水分分布は一様であるが，廃液浸透

実験では地層の中心軸付近に大きく壁付近では小さい，ほぽ指数関数的な分布を有している。前節の

実験と本節の実験とは．このように実験条件が異なっている。しかし，依然として，前節の実験では

90Srの予測濃度分布と実測濃度分布とがほとんど一致しないのに比べて，本節の実験では両分布の一

致度が大きい理由は明らかではない。現段階では，前節および本節での検討結果に基づいて，次のよ

うに結論するのが妥当であると思われる。すなわち，通気層での放射性核種の移動‘ζついて論ずる場

合には，核種の分配係数値としては式（3－23）で与えられるk　duを用いるべきである。降雨の継続時

間が長ければ，土壌水分の分布が降雨開始と同時に定常・平衡状態に達すると仮定することの近似誤

差は小さくなる。それ故，この場合には式（2－59）の時間変換係数を用いることによって，すなわち

kd，の代りに輪んを用いることによって井上の拡張理論を近似的に適用することができる。井上の拡

張理論をそのまま用いる（kduではなくkd，を用いる）と同一時間内に移動する核種の移動深さはよ

り大きくなる。つまり，単純に井上の拡張理論を適用して放射性廃棄物地中処分の放射線学的安全性

を評価する場合には，その評価誤差はここで得られた結論を採用する場合（kd，の代りにkduを用い

る）の評価誤差‘こ比べてより安全側に現われる。しかし，すでCζみたように井上の拡張理論を修正せ

ずに適用しても，前節の実験・解析条件下では安全性の評価誤差はなお危険側に現われ（図一3．64，

図一3．65参照），一方，本節の実験・解析条件下では安金性の評価誤差は安全側に過ぎることが解る

（図一3．71，図一3．73参照）。　第2章で提案した通気層での核種の移動速度を予測する方法‘こつい

て，さらに詳しく検討する必要があろう。

　通気層での核種の移動を近似的に予測する場合には，井上・赤木（67）が払．案した井上の拡張理論を

kd、ではなくkduを用いるようtC修正するべきであるとする本節の結論は，井上・赤木が示した理論

的・実験的検討を補完するものである。井上・赤木が行なった実験では通気層の’1え衡飽和度はほぼ90％

程度であったため，式（3－23）からも伺えるようにkduとkdsとの差異は著しくなかったと思われ

る。

　通気層においては，井上の修正拡張理論を用いるのは，あくまで近似手法であることに留意すべき

である。同理論を適用する場合と，基礎式を数値的に解いて核種の分布を予測する方法を適用する場

合の差異は次のようである。すなわち、井上の修正拡張理論を適用するには，通気層内部での土壌水

分の平均移動速度．あるいは評価した位置でのトレーサーの濃度変化実測値のように，主として地層

流出端側で得られる境界条件値が必要であるのに対し，基礎式を数値的に解く方法を適用する場合に

は，地層表面での土壌水分量．核種濃度等地層流入端側で得られる境界条件値が必要である。この差

異は，現象を実験的に解明しようとする場合の解明手順と，非実験的（解析的・数値的）に解明しよ

うとする場合の手順とがほぽ逆であることに対応している。

　計算条件下では，土壌水分の地f［’；内での移動速度に最もE要な影響を及ぼす因f’は，不飽和透水係

数λ（θ）と，初期条件として与える地層表面に与える土壌水分量θであった。2（θ）が大きくなれば

土壌水分の移動速度が大きくなるのは当然である。一方、地層表面の土壌水分量が大きいことは、地

層表面‘ζ供給される雨水量が大きいことに対応するから、地層表面の土壌水分が大きいとき‘こその地

層内移動速度が大きくなることは．やはり当然である。水分分散係数D（θ）が大きいと，放射性核種

の水平方向の分布幅が大きくなるが，深さ方向の分布パターンはほとんど変化がみられない。
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　　3．7．6まとめ

　本節の検討によって得られた結論を整理するとつぎのようになる。

　（1）廃棄物をセメント固化して地層（通気層）中に埋設すると、固化体と接触する雨水浸透水中の

pfi値が他の水質値の変化に先行して大きく変化（増加）する。しかも，　pH値は長期‘こわたって増

加するCa十鞠濃度の変化に固化体の有無Cζよる差が大きく現われないこと，固化体‘こ固化したHTO

濃度は比較的すみやかに固化体外へ浸出し，地層浸透水中のll　TO濃度が比較的早く検出限度以下に

低下すること，等を考えると，地中処分場における放射性核種の漏出移動を予測するための先行指標

としてpE値の変化を有効に利用できる可能性があるといえる。ただし，通常の土壌はpH値変化を

緩衝する能力を有するため，pfi値θ）変化を先行指標として用いることのできる範囲については別CC

検討する必要がある。

　｛2｝液体放射性物質が地中cenfj出する場合には，90　S　rの移動の先行指標として娘核種であるgo｝’

を使えるロJ能性があったが，廃棄物をセメント固化して地中に埋設する場合には，90S・の浸出量が

相対的に小さくなるため，先行指標として利用できないことがある。

　｛3｝地層の飽和度は給水開始後．すみやかに給水速度1こ応じた平衡値に達する。この’γ衡値は地層

の深さが増すにつれて増加するが．一定深さ（実験条件下で約50cm）以深ではほぽ一定である。

　（41地層内での90Srの移吏りは、十壌水分の移動と密接な関係があると思才）れる。固化体周辺での

土壌水分の移動パターンを反映して，地層内での90Srの移動速度は断面平均的ではなく，固化体の

下部において他に比べて“一　tc人きい。

　⑤　基礎式の数値解を得て90S・の濃度分布を推定する場合には，土壌水分の移動を支配する特性

値D（θ），2（θ）をどのように評価するかが問題になる。しかしながら，これらの特性値，特にλ（θ）

の実験式を得る方法は，鋭敏な方法ではない。R（θ），D（θ）を実験的に定める手法を改良する必要

があると思われる。

　i61地層間隙が水で飽和されている場合と不飽和の場合に対応する2つの分配係数値の問に，式

（3－23）が成立する場合と，両者に芳異がない場合について数値実験した。得られたgo　S・の地肘内

推定分布と実測分η〕とを比較した結果，式（3－23）の関係が成立すると考える方が，go∫・の実測分

布を説明する場合により妥当であった。

　〔7｝地層内90S・濃度の予測分布と実測分布とは，分布パターンが比較的よく一致している。予測

精度を向Lさせるためには，核種の地下水と土壌との問の反応式を瞬時’F衡型の式から非定常の反応

速度式に切り替える他，地層の局所特性を計算に組み込む等の改良が必要であろう。

　｛8）数値実験の結果tcよると，一定時間の問に移動する90S・の移動深さは，土壌水分の地層内分

布が実験開始後瞬時に定常・平衡状態‘こ達すると仮定する場合には，仮定しない場合に比べて，また

分配係数値が地層の水による飽和度に依存しないとみなす場合は，依存するとみなして式（3－23）を

用いる場合1こ比べてより深くなる。

　｛9｝降雨継続時間が長い場合には，地層内の土壌水分分布が瞬時に定常・平衡状態に達すると仮定

することによって生じる，核種移動の近似誤差は小さくなる。この場合に井上の拡張理論を採用する

場合にはkd、の代りCC　kduを用いる修正を行なう必要がある。ただし，この修正をしないことによっ

て生じる人体Cζ対する放射線学的安全性の評価誤差は安全側に現われる。
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　3．8ま　と　め

　本章では，前章で示した理論的検討を実験的に検証する他，現段階では理論的に記述できない事項

を実験的に明らかにしたり．あるいは理論の適用除外例を実験的に明らか‘こしたりした。第2節では，

放射性核種の地下水と土壌との間の分配係数値について検討した。本論文では，地中に漏出した放射

性核種の移動速度は充分に遅く，それ故，放射性核種の地下水と土壌との間の交換反応は常1こ平衡状

態にあると考えている。この仮定が妥当である場合には，放射性核種の地中移動の無易度を表わす指

標として分配係数値の役割が重要になる。本節では主として地下水中のマクロイオン，すなわち，
C・・＋←C晦＋←，H＋に注目して，分配係数値の変化について論じた。すなわち．分配係数値の変化の様

f一はカルシウム過剰土の場合は，水中のCa十晦濃度に注目し，一方，カルシウム不足土では水の

ρθに注目して記述するのが妥当であること，137　Cs，60C。および90Srの分配係数値は土の種類に

よらずその大きさがこの順序で小さくなること．土壌間隙が水で飽和されているときの90s・の分配

係数値は，不飽和のときの値に比べて小さいこと等々の他，分配係数値と通水速度，土壌の陽イオン

交換容量，測定方法，杉種の存在状態とのfli／‘ζは相関関係が認められる事等を明らかにした。

　第3節では，本論文の検討除外項目である非イオン状放射性核種の地中移勤特性について実験的に

検討した。非イオン状放射性核種としては90Srの娘核棟である90Yを採用した。90Yは通常の地下

水のpH域において．大部分が非イオン状態にあること．90γは低pH域では陽イオン状で存在し、

pfiが高くなるccつれて非イオン状で存在し，この非イオン状90　yは帯電していないと考えられるこ

と，非イオン状90Yは土壌に収着され易いものと収着され難いものがあり，前者の非イオン状90yの

分率はpfiの増加と共に小さくなること、非イオン状90Yの地中移動速度は早く．はぽ地下水と同速

度であること．さらに非イオン状90γの地中移動はイオン状核種の地中移動を記述する理論によって

は，統一的に論ずることができないこと等を明らかにした。

　第4節では，主としてカラム・システムを用いて，種々の放射性核種の地中移動特性を実験的‘こ明

らかにした。まず単一の放射性核種が地下水中に含まれている場合について検討した。その結果，放

射性核種の地中（帯水層）での移動速度は，土壌中のカルシウムが溶解傾向にある場合は速く，逆の

場合には遅いこと，前節の検討結果をも含めてnorn）4g，59Feは実験条件下の系において非イオン状態

で存在すると思われること，その他の核種はイオン状で存在すると思われること等を明らかにした。

ついで，多種類の核種が同時に地下水中に含まれる場合について検討した。多くの核種が同時に地下

水中に含まれている場合には，例えば，2イオン（核種と核種との交換反応にあつかるマクロイオン）

間のイオン交換反応を前提にしている井上の理論は．理論的‘こは適用することができない。しかしな

がら，実験結果‘ζよると．各イオンがおのおの独立に地層を構成する土壌と交換反応を起こすと考え

て井上の理論を適用することにより核種の移動を予測しうること，および予測精度は多核種が共存す

る場合の核種の地中移動を論じたSillenのFrontal　analysisによる予測精度に優ること等を明らか

；ζした。

　第5節では，帯水層模型実験装置を試作して，より大規模な実験を実施した。90S・．60C・．137C・

他の放射性核種を封入するセメント固化体を模型帯水層内に設置し，ここに水道水を供給して，地層

内における核種の移動を約3．5年の間追跡した。放射性核種の地層内分布を，井上の理論および基礎

式を電算機を用いて数値的に解く方法によって予測し，実測分布と比較した。セメントで封入した7
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種類の放射性核種の内，セメント固化体から浸出して地層内を移動した核種は90Sr（90γ）であること，

固化体の周辺では特に実験初期において水ql90Sr濃度が人きくなるが，この高濃度域は地層を流ド

する間‘こその濃度を乏速に低減させること，つまり地層中に90Srの高濃度域が形成されても，その

濃度域は流下と共に急速に減衰すること，地層模型流出水の水質の内特にpH値の変化は著しく，

しかもその変化は90Srの移動に先行すること，］嬢カラムを用いて測定した分配係数値と，長期間

（約3．5年）を経た地層で測定された分配係数値とは異なったこと，すなわち，乱した上壌試料を用

いて作った土壌カラムによって測定した分配係数値は実地層の分配係数値より小さくなると思われる

こと（土壌カラムを用いて測定した分配係数値を用いて，廃棄物地中処分の安全性を評価すると．そ

の評価誤差は安全側に現れること），井上の理論‘Cよる核種の予測濃度分布は，基礎式を数値的に解

く方法‘こよる予測濃度分布に比べて，現時点ではよりよく実測濃度分布と一致すること、等をHり1らか

にした。

　前節までの検討結果と併せると．特に帯水層1こおける放射性核種の移動を」’測する場合には井Lの

理論を用いるのが有効であることが解る。

　第6節および第7節では，通気層模型実験装置を試作して，それぞれ放射性核種が液状で地層に供

給される場合．セメント固化体に封入された状態で地層に供給される場合について実験した。主とし

てgo∫・に注目し、90Srの地層内濃度分布を測定した。第2～1・：で提案した，通気層における核種移動

を記述する基礎式を差分近似し．電算機を川いて数値解を求めた。90Srの実測濃度分布と予測濃度

分布とを比較して．第2章で提案した基礎式の妥当性を検証した。各節の検討で得られた結論は．そ

れぞれ節の末尾に整理した。これらの結論のうち主要なもの．および両節の検討を通じて得られた結

論はつぎのようである。すなわち，地層流出液中のpfiやC・十旋濃度は放射性核柿の移動に先がけ

て移動するため，核種の移動を予測するための先行指橡として用いうること．実験条件下の地層の水

による飽和度分布が定常・平衡状態‘こ達するのに要する時間は，地層浸透水が地屑端から流出を開始

するのに要する時間のはば2倍程度であると考えられること．90Srの娘核種であるgo｝は常に90S・

の移動を予測する先行指標として使川できるとは限らないこと，通気層が放射性核種の移動速度を低

減させる効果は大きいこと、通気層内での放射性核種の移動を十壌水分の非定常な移動と閉連づけて

予測する場合には，第2tis：で示した基礎式（2－50）と（2－55）とを用いざるを得ないこと，この場合通

気層および帯水層での核種の分配係数値の間には式（3－23）の関係が成、t／一すること．降雨継続時間が

長い場合には地層内の上壌水分の分布が瞬時に定常・平衡状態に達すると考えて井上の拡張理論を一

部修正して（kd，の代りにん4を用いて）適用できること，ただし，この修正を用いない場合‘こは人

体に対する放射線学的安全性の評価誤差は安全側に現れること，基礎式を数値的に解いて核種の移動

を予測する方法についてはkdu，2（θ），　D（θ）等のパラメータの測定方法や数値解法の技術等につ

いてなお検討を続けるべきであること，等である。
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第4章放射性廃棄物地中処分場の立地選定

　4．1概　　説

　本章では，まず第2章．第3章で得られた成果を基にして，放射性廃棄物地中処分場の放射線学的

安全性を評価する方法を提案する。同評価法を利用して，地中処分場の立地条件について検討した後．

我国および欧米諸国の廃棄物管理施設の安全性を評価し．我国の施設と諸外国の施設の安全性を比較

する。ついで，電算機を用いて所与の敷地内に，安全性を確保する立場から，廃棄物地中処分場の最

適立地場所を選定する方法を提案し，同最適立地場所に立地した廃棄物地中処分場の立地要件につい

て検討する。

　本章で検討する諸事項は，第5章で検討するモニタリング・システムを併せて，処分に重点を置い

てはいるものの，放射性廃棄物の安全管理の体系の主要な部分を占めている。

　4．2安全性の評価方法

　放射性廃棄物を地中処分することによって，人体が受けると考えられる被曝線量を評価する方法は、

第2章4節でも述べたように、種々提案されている。廃棄物処分の安全を評価する方法を逆の立場，

つまり安全‘こ廃棄物を処分あるいは管埋する立場からみれば，安全に処分できる廃棄物量を決定する

方法ともなる。現在提案されている種々の評価方法を，評価に採用されている基本的な考え方に注目

して分類すると．｛1｝決定経路法（1）～（7）｛2此放射能法（8）～（10）および〔3）排出点規制法（1）’（11）の3つに

なろう。決定経路法は，環境中に漏出した多くの放射性核種が種々の生態学的連関を経て最終的に人

体に摂取されるに至る輸送経路の内，主要な経路（決定経路），主要な核種（決定核種）．を選び出し，

最も大きな影響を受けるであろう集団（決定集団）‘ζ属する個人，または集団の受ける放射線障害を

推定する方法である。この方法を所定の原子力施設に逆に適用する．つまり施設から排出される放射

性物質による決定集団の放射線障害の程度を把握すれば，その障害の程度が許容できる程度に等しく

なるような放射性物質の許容排出量を推定することができる。比放射能法は，体内における放射性核

種の安定同位元素tc対する比放射能が環境中における同比放射能を上回ることはないという仮定を前

提にしている。それ故，環境中での放射性核種の許容濃度あるいは放射性核種の許容放出率は，体内

負荷量が許容値となるような比放射能値を上限として定められることになる。この方法は，特に放射

性物質による長期的な影響を評価する場合等には有効な手段｛Cなると考えられるが，同手法を適用す

ることができない核種が存在したり，局地的な影響を評価したりする場合IC難点がある等，評価方法

それ目体として今後解決すべき問題が内在している。排出点規制の方法は，放射性廃棄物の環境への

排出位置CCおける濃度が許容値以下であることを要件とする方法である。あらかじめ設定する許容値

が，放射｛生核種が人体‘こ摂取されるに至る生態学的連関を充分に考慮して定められていない場合には

重大な影響が現われる場合がある。

　これらの評価方法あるいはその変法を適用して，廃棄物地中処分場あるいは廃棄物保管施設等につ

いての安全性を評価した例はすでに多く発表されている。その一例として，米国で発表されている環

境影響報告書（12），主として英国の研究者‘ζよって発表されている決定経路法に基づく評価例（2）’（4）’

一143一



（ll）’（13），あるいは評価法とその適用方法について論じたもの（14）～（m）等を挙げることができよう。

また最近では．放射性物質による全地球的な汚染によって人類が世代を越えて受けるであろう放射線

影響を評価する必要性から，放射能濃度ではなく，排出放射能量‘ζ基づいた廃棄物の管理体系を完成

することが説かれるようになっている。②）

　本節で提案する安全性の評価方法は．地中に処分された廃棄物中の放射性核種が地中を移動し，種

々の経路により最終的に人体に摂取されるまでの過程を定式化し，総合的‘ζ地中処分の安全性を検討

するための一方法であり，その考え方の基礎を決定経路法に置いている。本節では，まず，放射性廃

棄物を地中処分する場合の安全性を評価する方法を定式化し．ついで同方法によって最終的に人体が

受けると考えられる潜在的内部被曝線量を試算し，同処分法が放射性廃棄物を安全に処分するための

有望な方法であることを示す。

　　4．2。1安全性評価の手順と仮定

　本節では，検討の対象として原子力発電所から排出される放射性廃棄物を選ぷ。

原子力発電所は海

　　　　　　　　　　　　　　　　表一4．1　想定した放射性廃棄物の地中処分法
岸に立地するもの

とし，発生する放

射性間体廃棄物の

全量を発電所敷地

内で地中処分する

ものとする。地中

処分の方法としては表一4．1を，また地中に処分された廃棄物から漏出した放射性核種が環境中を移

動し，最終的に人体に摂取される経路としては図一4．1を想定する。安全性評価の判定基準としては，

ICRPが勧告した公衆の構成員1こ対する線量限度値を用い，図一4．1に示した経路によって人体が受

けると考えられる内部被曝線量値がこの限度値より充分低い場合に地中処分が安全（放射線学的に安

全）であると判断する。発電所そのものの立地および廃棄物の地中処分法に対する許容線量の割り当

て等の検討は他の機会に譲る。

前　処理　法 処　　分　　法

Case　1 ドラム缶内でセメント固化 コンクリート・ピット内に貯蔵

Case　2
ドラム缶内でセメント固化し，ドラ

?ﾊをアスファルトでコーティング 直接に地中埋設

Case　3 セメント固化

　　4。2．2評価方法の定式化

　表一4．1に示した地中処分の方

法・図一4・1に示した放射性核種　　放射性廃棄物

の環境中での移行経路に従って．

評価方法を定式化する。第1の処　　土壌（通’x’W　）

分方法は，ドラム罐中にセメント
　　　　　　　　　　　　　　　　　地　　ド　水
固化した放射性廃棄物をコンクリ

ート・ピット内に保管廃棄する方

法（Case－1）で，この方法は我

国の現行法規でも可能であり，例

飲　料　水

上壌・帯＊N）｛匡二那

海・水産物

図一4．1　想定した放射性核種の環境中での移行経路
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えば，日本原子力研究所・東海研究所でも採用されている。第2の方法は，その内に放射性廃棄物を

セメント固化したドラム罐の周囲をアスファルト・コーティングしたまま地中に埋設する方法（Case

－2）である。第3の方法は裸のセメント固化体をそのまま地中‘こ埋設する方法（Case－3）で，諸

外国ではこうした処分法も採用されている。

　｛1）放射性核種の漏出

　セメントで固化された放射性核種は，第3章2節でも示したようにセメント水和反応によって形成

される水和物中に強く保持される場合と，保持されない場合とがある。いつれにせよ，放射性核種の

セメント固化体単位表面積当りの浸出速度k（1／c㎡・dey）で表わせば，時刻tまでの累積浸出量励

は次式で与えられる。

　　　　　　　　　　　　　　　t　　　　〃’一〃・｛1－exp〔Af。（－k）dt〕｝　　　　　……………（4－1）

　　　　　　ここに，A　：セメント固化体の表面積（核種の浸出面積）

　　　　　　　　　　Mo：放射性核種の初期封入量

一般的にはkは時間の関数となるが，特CC　kが時間によらず一定であるとみなせる場合には，上式は

Mt－Mo｛1－exp〔－Akt〕｝ ・・・・・・・・・・・・… @（4－2）

と簡単になる。

　放射性核種がコンクリート・ピットの壁中を浸透・拡散する場合．コンクリート壁内での核種の移

動現象が熱の伝導に類似な一次元拡散方程式で表わされるとすれは，コンクリート壁中を移動する核

種のdi　Ftは次式で与えられる。

　　　　Ft－D（C。－Cx）〔÷＋÷。墾1（－1・）”ex・p｛一（づ2・・｝〕

　　　　　　　ここに，D　　：放射性核種のコンクリート壁内での拡散係数

　　　　　　　　　　　Co，Cx：各々壁内面（x＝O），壁外面（x；x）での核種濃度

　　　　　　　　　　　X　　：コンクリート壁の厚さ

　　　　　　　　　　　ん　　：時刻tのとき壁外面（X＝X）を通過する核種のフラックス

ただし，定常状態‘こ達した後では，上式は次のように簡単になる。

　　　　　　　D
　　　　Ft　＝－iCo－Cx）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　’…　＋一・・・・・・…　（4－3）

　　　　　　　x

廃棄物の地中処分を表一4．1のCase－1で行なう場合には式（4－3）のFtから，またCasc－2，

Case－3で行なう場合‘Cは式（4－1）または式（4－2）のMtから，地中へ漏出する放射性核種量を

求めることができる。

　｛2）放射性核種の地層中での移動と目然減衰

　放射性核種の地中での挙動は．帯水層における場合と通気層‘こおける場合とでは様相が異なる。こ

れらの地層における核種の移動については第2章において理論的‘こ．また第3章において実験的に論

じた。本節では，放射性廃棄物の地中処分に伴って発生するであろう放射線障害の上限値を，定常解

析によって評価することを目的にしているため，放射性核種の地中での移動速度VAを．帯水層につ
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いては式（4－4）で，通気層‘こついては式（4－5）で推定すること‘こする。

　　　　Kf－÷－1＋LI7Lf　・・d
・・・・・・・・・・・・… @（4－4）

　　　　ぴ一す一1＋号・妃　　　　……………（・一・）

　　　　　　　　ここに，Kf．Kfa：各々帯水層，通気層のKf値

　　　　　　　　　　　　V・Va　：地下水および雨水の各々帯水層，通気層中の移動速度

　　　　　　　　　　　　f，S　：各々地層の空隙率および飽和度

　　　　　　　　　　　　ρ　　：土壌の密度

　　　　　　　　　　　　kd　　：放射性核種の分配係数値

　前章第6節および第7節の検討成果に従えば，式（4－5）の代りに式（2－46）で定められるKfa値

を用いるべきである。式g＝kclu・Cにおいて使われる分配係数値kal‘の飽和度5に関する関数形の

妥当性についてはなお多くの土壌，核種について直接実験的‘こ確かめる必要があること，式（2－46）

を用いると安全性の評価誤差が危険側に現われる場合があること（前章第7節参照）．式（4－5）を用いる

ことによって生じる安全性の評価誤差は過大ではあるが安全側に現われることがほぽ確かであること

（前章第7節参照）、本章の目的は廃棄物を地中処分すること‘こよって生じる悪影響（被曝線量の上

限値）を予測する方法を提示し，その適用例を示すことである。これらの理由から本節では式（2－46）

の代りに式（4－5）を用いることにする。

　また，放射性核種が地層中を移動するの‘こ要する期聞の自己崩壊の効果はつぎのように評価すること

にする。すなわち，例えば，通気層の厚さをfiとすれば，当該放射性核種が通気層中を移動して帯水

層に到達するのに要する時間tはt＝E／VA＝＝　EKfa／Vaとなる。故に，通気層を通過する間には，

放射性核種の量は移種の目己萌壊定数をλとすると，通気層へ流入する核種量のelrl）〔－2t〕ニexp

←2HKfa／Va〕倍に減少することになる。

　｛3）放射性核種の帯水層中での拡散・希釈

　通気層中を浸透して帯水層へ移行した放射性核種は地下水中で拡散する。深さ方向の流速，拡散を

無視すれば，放射性核種の帯水層中での移動を記述する基礎式は次式で与えられる。

　　　☆｛c＋’7tf－　，・｝一☆（・・99）＋☆（4芸）一☆・Vx・）

　　　　　　　　　　　　　　　　一☆（VrC）一゜；饗｛・＋！7Lf　pg｝・◆・……（・一・）

　　　　　　　　ここに，C，g　：核種の地下水中，土壌中濃度

　　　　　　　　　　　　th，4：地下水の拡散係数

　　　　　　　　　　　　Vx，Vr：地下水の流速

　　　　　　　　　　　　tVf2　：核種の半減期

地層が一様で，かつDc，身，　Vx・Vr　が一定である場合‘ζついて上式を解くと．廃棄物から漏出した

核種が帯水層へ，定常かつ連続的‘こ移行を開始したt時間後の位置（X，y）における放射性核種濃度

C（X，y：のが次式のように定まる。ただし単位のためVx》Vrと仮定する。
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c（x，y・の一q1磨r鴛勾
・～有（・一’。）

∫　　　　　　　eτ1）〔　－2μoθ5ん5〕∠∫

－oo

　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・・・・…　（4－7）

ただし，

・・ A蒜＋°農・b・争芸＋■

　　　　　　　　　ここに．d：帯水層の厚さ，または帯水層内での核種の混合深さ

　　　　　　　　　　　　　g1：放射性核種の帯水層への移行速度（フラックス）

それ故，放射性核種の地下水中での定常濃度C（X，y）は，上式でt→。。とすること‘こより，

　　　　・（…）－9竿誌巻鑑z〕K・〔（芸†°三i誓）（芸＋芸）〕

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・…　一一…　（4－8）

となる。ここ｛c　Koは変型第2種ベッセル関数である。また，地下水流れの．L方向（x軸上）での核種

濃度C（x，0）は，

　　　　C（…）一坐芸ρ器2仇K・〔芸・4㌃i＋°ヂi誓）〕・一（・一・）

で与えられる。式（4－6）から，式（4－7），式（4－8），式（4－9）を得る場合‘ζは，核種の地下

水中濃度Cと土壌中濃度gとの間にq＝kd・Cなる関係が成立することを前提としている。ここに

kdは帯水層‘（おける核種の（平衡）分配係数である。

　141公共水域への流出と拡散・希釈

　地中に漏出した放射性核種はやがては河川．湖沼、海等の公共水域へ流出する。ここでは，我国の

ほとんど全ての原子力施設が海岸に立地している現状に注目して，核種の海への流出と海洋での拡散

・希釈について考える。

　放射性核種の全量が，廃棄物処分場海岸の1点から同時に海水中に移行し，かつこの核種が海岸の

1点を中心として中心角θの扇状に拡散していくとみなせる場合について考える。この場合，t時間

後の放出点からγだけ離れた海水中での放射性核種濃度S（r，t）は次式で与えられる。

　　　　・（・・り一、晶、卿〔一、三一鵠3・〕　…・一……・（・－1・）

　　　　　　　　　ここに，M：海水中へ移行する核種量

　　　　　　　　　　　　　P：核種の海水中での平均混合深さ

　　　　　　　　　　　　　D・：海水の拡散係数

故に，t時間後の最大濃度So（t）は，

　　　　　　　　　　　M　　　　　　　　　　　　　　　　　　　O．693
　　　　So（t）＝　　　　　　　　　　　　　　　exp〔－　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　t〕　　　　　　　　　　　　 ・・・・・・・・・・・・… @（4－11）
　　　　　　　　　　4πθPDrt　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　tve

となる。一方，放射性核種の海水中への移行が定常かつ連続的に起る場合には，定常濃度Sc（γ）は，

　　　　Sc（・）一、。1緬〔°麗〕　　……………（・－12）
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となる。ただし．q2は核種の海への移行速度（フラックス）である。

　（5）植物による放射性核種の濃縮

　放射性核種を含む漕慨用水を用いて栽培された植物は．ある種の核種を選択的に濃縮する。植物に

よって強く濃縮される核種としては．一般的ic，アルカリ金属．ハロゲン化合物および植物の必須栄

養物質で．ついでアルカリ土類金属，植物栄養物質等があり，水に溶解しやすい程，また土壌に交換

吸着され難いほど植物による濃縮は強く起る。（Z）同一核種についても植物による濃縮は，植物の種類

・部位および生育期によってその様相を異にする。（23）～（25）このように植物による核種の濃縮を一律

に論ずることは難しいが，濃縮係数の概念を用いて次のように表わすことができる。

9P－CFp・q

　　　　　　　　　ここに．9p　：植物中の放射性核種濃度

　　　　　　　　　　　　　q　：土壌中の放射性核種濃度

　　　　　　　　　　　　　CFp：植物による核種の濃縮係数

また．式（4－13）中の濃度gは次式で試算することができる。

9＝kd・c

ここに．C　：地下水（漕概水）中の核種濃度

　　　　kd：飽和状態での核種の分配係数

・・・… @一・・・・…　　（4－13）

・・・・・・・・・・・・… @（4－14）

　一方，海産物による放射性核種の濃縮も．農産物‘こよる核種の濃縮と同じくそのプロセスは複雑で

あり．一律‘ζ論ずることは困難である。ここでは，やはり濃縮係数を用いて，海産物Cζよる核種の濃

縮を記述する。

9、f－CF・f・∫ ・・・… @一・・・・…　（4－15）

　　　　　　　　　ここに．S　　：放射性核種の海水中濃度

　　　　　　　　　　　　　g，f　：放射性核種の海産物中濃度

　　　　　　　　　　　　　CF・f：：海産物による放射性核種の濃縮係数

核種の海水中濃度Sは式（4－10）．式（4－11）または式（4－12）で計算することができる。

　（61人体の受ける内部被曝線量

　本節では，地中に処分された放射性廃棄物中の核種が最終的に人体‘こ摂取される経路として，3経

路を考えた。人体の受ける内部被曝線量をより正確に推定するため1こは．これらの経路についての検

討のほか．核種を濃縮した農・海産物をどの程度実際‘C摂取するかという．農・海産物の流通過程に

関する検討が必要になる。ここでは，人体の受ける内部被曝線量を次式を用いて推定する。

　　飲料水を摂取する場合

　　　　　　　　　Pd　c
　　　　D5，1＝・D　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・・・・…　（4－16）
　　　　　　　　　MPCw
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　海産物を摂取する場合

　　　　Ds，・一・蒜畿　　　　　　………・・…・・4－17）

　農産物を摂取する場合

　　　　Ds，・一・撒　　　　　　 …………一 c－18・

　　　　　　　　ここに．D　　　　：公衆の構成員に対する線量限度（ICRPが勧告した職業

　　　　　　　　　　　　　　　　　人‘ζ対する許容被曝線量の1／10）

　　　　　　　　　　　MPCW　　　：公衆の構成員に対する飲料水中許容濃度（職業人に対す

　　　　　　　　　　　　　　　　　る水中最大許容濃度の1／10）

　　　　　　　　　　　　q・f・9p　　：海産物，農産物中の核種濃度

　　　　　　　　　　　　1・f，lp　　：海産物．農産物の摂取量

　　　　　　　　　　　　Pd・P・f，Pp：核種を含む飲料水，海産物．農産物を摂取する確率

したがって，3つの経路による全内部被曝線量は次式で与えられる。

D、＝D5，1十D，　，2＋ρ，，3 ・… @一・一・・・…　（4－19）

　　4。2．3内部被曝線量の推定

　（1）放射性核種の地中への移行量

　科学技術庁に設けられた放射性固体廃棄物処理処分検討会前処理技術分科会の報告書（第1稿f26）

は，同じ軽水炉型発電炉においてもBWRの方がPWRよりも多くの廃棄物を排出することを示してい

る。ここでは．1発電所敷地当り合計出力200万KWのBWRが設置され．発生する廃棄物の全量をセ

メント固化して地中処分すると仮定する。表一4．2は上記報告書の資料から計算した，JSt　r一炉の耐用

年数を20年とした場合の．20年間の核種別廃棄物発生量である。

　本節では，廃棄物を地中処分する方法として表一4．1を想定している。Case－1では．ドラム罐が

破損しない限り核種が漏出することはない。したがって．なんらかの事故によってこれらのドラム罐

のうち0．1％gc破損が生じて，放射性核種がセメント固化体から浸出するものとする。コンクリート

…トの厚さを3・・m⑳．・ンク表．4．2合計出力2。。万nV。のBWR発電励ら

リート中での核種の拡散係数は水の　　　　　　　　発生する放射性廃棄物の核種別発生量

拡散係数と等しい，すなわち，D＝

10－6c㎡／sec，　コンクリート・ピ

ット内部には年平均降雨量1500mm

／yrの1％が貯まるとし，式（4－2）

および式（4－3）を用いて，地中へ

の核種漏出量を計算する。　　　　　　　　　　劇原子炉の耐用年数（20年）間に蓄積する量

　Case－2では，ドラム罐壁をさら　　　　　　　　を，20年間の減衰効果を考慮して推定。

1こアスファルトで保護しているので

放射性核種　　　　　‘ 放射能蓄積量

@　〔Ci〕
Il放射性核種 放射能蓄積量

@　〔Ci〕

90Sr

T8Co
U0Co
T4Mn

137Cs　　．　　20440．6　　　　1

@　　　　　1726．9
@　　　　　　266．1

@　　　　　4013．3
@　　　　　　31．0

　59Fe
P10mAg

@65Zn
@99Mo
P311

　6．0
R6．1

@0．9
@3．2
Q64．9

一149一



やはりドラム罐が破

損しない限り核種は

漏出しない。そこで

この場合は処分した

ドラム罐の1％が破

損すると仮定して，

Case－3と同じく式

（4－2）によって核

種の漏出量を計算す

る。計算結果を表一

4．3に示す。ただし

核種のセメント固化

表一4．3　処分した廃棄物から1年当り地中へ漏出する放射性核種t

　　　　　　浸出速度
放射性核種
　　　　　〔1／／crn2・day〕

yr〕

　　　　　　　　　　　1．40×10　　　2．00×102　　2．00×104

　90Sr　l6．0×10’6　　1．18　　　　　 1．68×10　　 1．68×103
　s8　Co　‘7．5×10－8　　2．50×10－5　i3．54×10－4　3．54×10－6

6°C・17・5・10“’811・14・10－21・63・10－’1・63・10

　54Mn　11．1×10－6　　　　　　　　　　　9．18×10－3　1．31x10－1　1．31×10
　59Fe　3．5×10－7　…3．34×10－7　4．76×10－6　4．76×10－4

110mAg　7．1×10－9　　4．17×10－6　5．94×10－5　5．94×10－4
　eeft：　？：；；｝8：1＊＊　；：99；｝8：：319：99；｝8二2　i　9：9911；：：0

1311　．Ox10－4榊

＊表一3．5参照　　＊＊想定値

体からの浸出速度値は，100日間の平均浸出速度（表一3．5参照）を用いた。90S’，137c3，60C・｛⊂

ついては寺島の報告値（za）を，また実測値のない99脇，131　1　ecついては浸出速度の大きな137c・の値

を代用した。いつれの場合についても漏出時間を1年とし，漏出N．　tcは1年分の減衰効果を考慮した。

　推定した，放射性核種の地中への漏出量（表一4．3）は想定する諸定数値の大小によって大きく変

動する。例えば，Case－1について，ドラム罐の破損する確率が0．1％であることが妥当であるとし

ても，充分な時間が経過すればドラム罐は全て腐食するであろうから，いつれはドラム罐の破損率が

100％‘こ相当する事態が出現する。但し，それが何年後に出現するかを試算する基礎資料は現在では

入手できない。それ故，表一4．3に与えた核種の漏出量は相当の（恐らくは安全側の）誤差を含んで

いると考えねばならない。

　｛2）海へ流出する放射性核種量

　放射性廃棄物の地中処分場は海岸からlkm離れた位置にあり，その地下水は一様CC海へ流出する

ものとし，地下水の｛γ均流速を30cm／dayとする。地層の空隙率f，土壌の密度ρとしては通常の

地層でよく街1測される値としてf・・O．40，p＝2．65g／c㎡を用いる。通気層での不飽和浸透流の流

速は降雨等の気象条件によって大きく変化する。ここでは，通気層での浸透流流速が帯水層での流速

の1／lo（as）すなわち3cm／dayであるとし，通気層の厚さを2m，飽和度を0．8とする。通気層での

不飽和浸透流についてはその速度が0．648cm／day（30）であるとの報告もあり，上記の値を採用すれ

ば通気層のもつ核種保持効果を低く見積ることになるがその誤差は安全側に現われる。海へ流出する

放射能量を式（4－4），式（4－5）を用いて計算し，その結果を表一4．4‘こ示す。ただし59Fe，110，nAig

は地下水中でその一部分がイオンとしては存在せず（31），したがって前述の理論をそのまま適用する

ことができない。ここでは実験結果から59Feはその30％（図一3．26参照），11（im4gは50％（図一

3．25参照）が地下水と同じ速度で移動すると仮定した。99脇については分配係数値がないので最も安

全側の値をとった。

　〔3｝飲料水，海産物および農産物中の核種濃度

　地中処分場から地中‘ζ漏出した放射性核種は地下水中で拡散し希釈される。地下水中の核種濃度を

式（4－9）で計算する。地中処分場から飲料水採取井戸までの距離を500m，地下水は廃棄物処分場
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表一4．4　海へ移行する放射性核種量

地中での移動速度 移　動　に分配係数 海へ流出する放射能量
放射性核種 通　気層 帯水　層 要する時間 kd

．－ b〔；・1］一了〔・e2　C・・e　3

〔c　da〕 〔cmda〕 〔ear〕 〔ml　r〕 〔C」血〕　　　　〔Ci　　r 〔Ci　r

1　Cs
@90Sr
@58Co
@60Co
@54Mn
@59Fe
P10mAg

@65Zn
@99Mo
@l311

9．6×10－4

U．8×10－3

S．8×10’3

S．8×10－3

R．2×10－3

R．0

R．0

T．3×10－3

S．1×10－1

R．0

1．5×10－

P．1×10－1

V．5×10－2

V．5x10－2
T．0×10’“2

R．0×10

R．0×10
W・3・10－213・4・103

U．3

R．0×10

1．9×104

Q．6×1031
G：1；｝8：15．6×103　1；：；i；：；×1°

　　　一一@500
@　70
@100
@100
@150
e　　＊i‘　　＊

@　90
@　　1

@　　0

．「i　又　10－187　11．6　×　10－186

@　　　　　　　　　　　　　　　　　・5．3×10－263◆2×　10－29　　5．3　×　10－28

R．2。10－57餌．1．5・10－5782i1．5・10－578・

P1．4・10－⇒2．0・10磯2・0・10磯
P；：；二｝8：；；°1；：1；｝；：；；39

�F芸1；：司；：；：｝8：1994．9×　10－1889　6．gx　10－1888i6．9　×　10－18861．6×　10－260　　2．3　×　10－259

1．6×10－184

G：1；｝：：ll37

e1．3×10’7

U．0×10－197

Q．3×10－257

＊：分配係数の考え方が適用できないことを意味する（本文参照）。

表一4．5 放射性核種の分配係数値および

農産物・海産物による濃縮係数

濃縮係

放射性核種
分配係数値＊ 一｝　

_産物＊＊＊T元産堪

1〔mlん〕 〔一〕 〔一〕

137Cs 500 0．1 50
90Sr
T8Co

i　701　100 10
P

100
P04

60Co
T4Mn

1｛1；
110 104

P04

59Fe 1　　5 0．1 8×104
110mAg 1　　10 100＊＊ 150
65Zn 1　　90 10 4×104
99Mo 1　　　1 10 500
1311 1＊＊ 1 104

＊：バッチ法による測定値

＊＊：想定値

＊＊＊：Menzel，R．G．（22）による

‡‡：文献（34）より引用

　　から井戸に向かって流れているとする。地下水の

　　流速は30cm／day，拡散係数は1）x＝防＝0．1

　　c㎡／sec，　d＝1mなる値を用いる。式（4－9）

　　を用いて計算した結果を表一4．6に示す。

　　　前節で計算した核種が廃棄物処分場海岸の1

　　地点から連紅・的に流出すると仮定して式（4－12）

　　で海水中での核種濃度を計算し，また式（4－15）

　　で海産物中に濃縮される核種の濃度を計算し，

　　計算結果を表一4．6に示す。ただし，海産物の採

　　取位置をr．100m，　D，　一　104，rf／、ec（32），

　　P＝6m，θ＝π（33）なる値を用い，海産物に

　　よる核種の濃縮係数は表一4．5の値を用いる。

　　　人間が食用に供する農産物の根入れ深さは30

d50　cm，深くて1～2mであり通常は地下水由1上に

ある。したがって，地下水が地表im’　cc湧出する様な特殊な場合を除けば，一度帯水層に達した放射性

核種によって農耕に利用される地表面近くの土壌が汚染されることは考えられない。ここでは前述の

飲料水採取井戸から汲みあげた地下水を灌概用水として用いる場合について考える。農産物による核

種の濃縮係数値，核種の分配係数値を表一4．5tC，式（4－13）を用いて計算した農産物中の核種濃度

を表一4．6に示す。表一4．5に示した放射性核種の分配係数値の内特1ζ59Fe，　norn4g　，99M。および

1311の分配係数値は表一4．4で用いた分配係数値と異なっている。植物による放射性核種の濃縮を評価

する場合の分配係数値は，核種の地中移動を評価する場合と異なり，土壌と地下水（漕概水）との相

対運動から考えても，バッチ法1こよる測定値（表一4．5）を用いるべきである。カラム法による測定
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値（表一4．4）を用いると，上記4核種については

植物による濃縮が考えられるにもかかわらず，核種

が土壌に吸着されない（kd＝0）ことになり，植物

e（よる核種の濃縮を評価できなくなる。ここでは，

バッチ法によって測定した分配係数値（表一4．5）

を用いる。

　農産物および海産物による放射性核種の濃縮係数

は各々文献値を採用した。（22）’「34）’（35）

　｛4i内部被曝線量

　放射性核種を含む飲料水，海産物，農産物を摂取

することによって受けると考えられる内部被曝線量

を各々式（4－16），式（4－17），式（4－18）で計算

し，その結果を表一4．7cc示す。ここではPd＝Psf

＝Pp＝1．0，すなわち決定集団に属する個人が放射

性核種を含む飲料水，海産物，農産物のみを摂取す

るものと仮定する。梅fil：物の摂取ts　1・fを300　g／

day，農産物摂取量∫pを1000　g／dayとする。表一

4．7に示した内部被曝線量の推定値は，廃棄物を地

中処分することによって，決定集団に属する個人が

受けると考えられる線量の増加分であることに注意

する必要がある。

　表一4．7に示した被曝線量そのものは，多くの仮

定のドに算定されたものであるから，仮定条件を変

えることによって任意に変えることができる。表一

4．7の推定値は絶対的な意味をもつ仔ではなく，む

しろ廃棄物地中処分法の相対的安全性あるいは地中

処分法の安全性を概観するための資料であると考え

るべきである。また表一4．7には比較のため非常に

小さな被曝線量の推定値もそのまま掲げてある。こ

れらの被曝線量の推定値は確率的な意味を有してい

るといえる（以下同じ）。
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　　4．2．4地中処分の安全性

　（，1）個人線量

　種々の仮定及び実測値を用いて，放射性廃棄物を

地中処分することによって最終的に人間が受けると

考えられる内部被曝線量を計算した。これらの計算

結果から次の様な結論を得ることができる。

　地中に漏出した放射性核種の移動速度は極めて遅

く，例えは，90Srの移動速度は約0．1cm／dayで，

海へ流出するまでに約2，600年を要することが解る

（表一4．4参照）。この期間に90S・は自然減衰によ

って約3×IO“29倍に減少する。土壌単位量当りの

陽イオン交換容量はイオン交換樹脂のほぽレ／10～

レ／100であるにもかかわらず，その地中での移動速

度が小さいことは地層全体として，土壌が持つ核種

の保持固定能が大きいことの実証例ともいえよう。

通気層と帯水層の持つ核種保持固定能は，本計算で

は通気層の厚さをわずか2mとしていることから考

えて，通気層の方が相対的に大きいものと推定でき

る（表一4．4参照）。

　本節では，3つの処分法について検討した。人体

CC与える内部被曝線量が低い程，処分法の安全性が

高いとすれば，当然ながら，Case－1，　Case－2，

Case－3の順に安全性は低くなる。しかしながら，

本報告で採用した条件下においては，これら処分法

の差は最終的な内部被曝線量にそれほど影響しない。

ただし，Case－1，　Case－2はCase－3と異なり事

故解析を行なっていることに留意する必要がある。

　核種についてみれば，地中処分の安全性を支配す

る決定核種が11（in’4gと90S・であることがわかる。

11（Ynligが内部被曝線量SC与える効果が大きいのは，

110’Ti4gが地下水中でイオンとしては存在しない場合

があるとの実験結果を計算に採用し，nOML〈gの分配

係数値を0，つまり地中を地下水と同速度で移動す

るとしたことに起因する。110”i4gがラヂオコロイド

を形成し易い核種であることは文献（36）にも報告さ

れている。11〔ta4gは原子力発篭所でどのようなプロ

セスtcよって作られるのか明らかでなく，またその
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半滅期が短いこと等から従来あまり注目されなかった。本計算は半減期が短くても，安全性を決定す

るヒで重要な核種となり得ることを示している。一方，保健物理学上重要な核種である137C．，60C。

については次の様な結論を得ることができる。すなわち，137Csはコンクリート固化体から比較的速く

浸出するが土壌によって強く保持固定され，一方60C。は土壌による保持固定は1e「c・ほど強くはない

がコンクリート固化体からの浸出速度が極あて遅いたあ，いずれも安全性を判定する上で重要な核種

にはならない。

　経路の差による安全性については，核種の移動距離などの条件が異なるため厳密な比較はできない

が，本計算で用いた条件下では，農産物，飲料水，海産物の経路の順に安全性が高くなる。3経路が

併存する場合‘こその安全性を高める‘こは農産物の経路を遮断，つまり，例えば地下水を灌概用水とし

て用いないことが最も有効な手段となる。放射性廃棄物の地中処分場を沿岸に立地させると，農産物，

飲料水の経路を遮断することが容易であるから，この意味からは有利である。ただし，次‘こ述べる様

にこれは処分場の内陸立地を無条件に否定する理由にはならない。

　最終的cζ人体が受けると考えられる内部被曝緑垣（表一4．7参照）は，いずれの処分法を採用する

場合でも，1．C．R．Pが勧告した公衆の構成員1ζ対する線量限度500mre町／yrよりも低くなる。さら‘こ

フォール・アウトを除くf］然放射線からの被曝線量が生殖腺に対して125mrem／yr，骨細胞に対し

て137mrem／yr，骨髄‘こ対して1220mrem／yrであり，また1963年におけるフォールアウト中の

核種からの体外被曝線量への寄与が15～20mrem／yrであること（st）などと比較すると表一4．7中

の値はそれ程大きいとはいえない。したがって，これらの点からは地中処分が，放射性廃棄物を最終

処分する為の安全かつ有望な力法になりうることが伺える。ただし表一4．7の値は，廃棄物を地中処

分することからのみ受ける内部被曝線量の増分を表わしたものであり，地中処分の安全性を最終的に

判定する為CCは許容線歯を各用途に割りあてる問題が残されていること，およびここで行なった試算

の結果が必ずしも現実の処分場の安全性を表わしていないことに留意する必要がある。

　すでに述べた様に，地中に処分した廃棄物が再び人体に摂取されるのは数十年～数千年後である。

すなわち，廃棄物を地中処分した影響が現われるのは，その廃棄物を排出した発電所の耐用年限がすぎ，

世代が父代した頃になってからである。それ故，地中処分の安全性の評価をより正確に行なう為には，

計算に用いた種々のパラメーターの値をより正確にする努力の他1こ，それらパラメーターの経時変化

‘こよる線量値の変イヒをも考慮する必要がある。

　｛2）因民線量

　放射性廃棄物の地中処分を実施するには，廃棄物を処分することによって決定グループに属する個

人が受ける身体的影響が許容限度以下であると同時に，国民全体に対する遺伝的影響が有意なレベル

以下でなければならない。表一4．7Cζ示した決定集団に属する公衆の構成員が受けるであろう内部被

曝線量の推定値は，1．C．R．Pが勧告した線量限度，［然放射線によって受ける被曝線量よりも小さい。

一方，1．C．R．Pは遺伝的障害の制限‘⊂関して，全集団に対する遺伝線量として1世代（30年）当り1

人5remという限度を勧告し，この被曝量を職業上の被曝，特殊グループの被曝，集団全体の被曝お

よび保留分に割り当てる例示を行なっている。（38）しかし，この遺伝線量限度を集団の被曝源となる各種

の線源にどのように割り当てるべきか｛Cついては何ら勧告していない。また，遺伝的影響を防護する

ための線量限慢値‘こついて，国際的な合意はいまだ得られていない。（SO）放射性廃棄物の処分は単‘こ1
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つの被曝源‘こすぎず，現在のところこれに関する制限値は各国で独自に設定されている。例えば，イ

ギリスでは廃棄物処分によって全国民のうける’V一均被曝線量は1世代当り1remを越えてはならない

と考えられている。（11）’（39）西ドイツでは原子力産業；C起因する遺伝線量は1ttt！代当り2remを越えて

はならないと提案されており，イタリアおよびスエーデンではその考え方を示す方法として原子力発

電単位容量当りのman・remで表わした集団線量を用いることが検討されている。（39）いま仮‘こ，放射性

廃棄物処分によって全国民がうける平均線量が1人1世代（30年）当りlremを越えてはならないも

のと規制し，この線量を気圏・水圏・地圏‘こ等しく割り当てれば，地中処分‘こ割り当てられる許容線

量はL／90rem／yr（1／3　rem・30年間）となる。他方，1985年までに開発される原子力発電規模を

4900万kWeとし，（CO）これを発竜規模200万kWeの発竜所約25個所で分担し，生じる廃棄物をすべて

敷地内で地中処分するものとする。地中処分の影響（表一4．7）が，半径15km以内の住民に及ぶも

のとして，日本全体の国民線量を計算すると，処分方法をCase－1，　Case－2，　Case－3とする場合

‘ζ応じて各々約1．2×10man・rem／yr＊，5．6×102man・rem／yr＊，5．6×IO4　man・rem／yr＊，国

民1人当りの平均被曝線量は各々1．2×10－7rem／yr，5．6×10－6　rem／yr，5．6×10－4　rem／yr

となる。これは自然放射能からの被曝線量および前述の1／90rem／yrに比べて小さい値である。こ

こでは，廃棄物処分場を中心として半径15km以内の居住人口として，日本の建設中を含む10原子力

発電所1こついて畔均値75，000人を採用している。（41）このような試算1こはよほど髄の本質をみきわ

めないと，単なる計算に陥って大きな誤りを犯す危険性がひそんではいるが，地中処分の実施が国民

全体に対し，どの程度の影響を及ぼすかを推定するための目安を得ることはできる。（ag）

　放射性廃棄物地中処分の安全性を総合的に評価するためには，本節で行なった主として放射線学的な

安全性の検討だけでなく，社会的・経済的・心理的な問題についても充分に検討しなければならない。

　　4．2．5まとめ
　本節における検討によって明らかecなった結論を整理するとつぎのようになる。

　（1）本節で提案した放射性廃棄物地中処分の放射線学的安全性を評価する方法は，廃棄物の最終処

分法として地中処分法を採用できるか否かを判断する場合の有効な手段となる。

　｛2）種々の仮定ec基づいて算定した，廃棄物の地中処分によって生じると考えられる潜在的内部被曝

線量は，個人線量，国民線量ともtζ小さく，このことは廃棄物の最終処分法として地中処分法が有効

かつ有望でありうることを示している。

　（3）単位量の土壌が放射性核種を保持・固定する能力（交換容量）は，人工の合成イオン交換樹脂

のもつ交換容量に比べるとレ’IO～レ／100と小さいが，地層全体が核種を保持・固定する能力は充分

に大きい。本節で採用した条件下では，放射性核種が地中処分場から公共水域Cζまで移動するのに要

する時間は数10年～数1000年であり，この間に放射性核種は目然崩壊によって減少する。

　（4）放射性廃棄物地中処分の安全性を評価する場合の決定核種は90S’とnOM4gであるpJ能性が大

きい。110tn）glgが決定核種icなるのは，110nLtigが地下水中で非イオン状態で存在し，地下水とほぼ同速

度で地中を移動すると考えられるからである。第2章3節で理論的に考察したように，半減期が短い

＊決定集団‘ζ属する個人の推定被曝線量の上限値（表一4．7参照）1こ，半径15㎞以内の居住人口

　75，000人を乗じた数値。極めて安全側の推定値である。

一155一



という理由だけで安全性についての検討対象から除外すると，危険な場合があることを示す好例であ

るといえる。一方，保建物理学上重要な核種である60C・，137Csは各々つぎの理由によって，決定核

種になる可能性が小さい。すなわち，60C。はセメント固化体からの浸出速度が小さく，1Stc・はセメン

ト固化体からの浸出速度は大きいが土壌‘ζよって強く保持・固定される。

　〔51放射性廃棄物地中処分の安全性を評価する場合の決定経路は，放射性核種を含む地下水を灌概

用水に用いて栽培した農産物を摂取する経路になる可能性が大きい。それ故，農産物摂取の経路を工

学的防護拠置あるいは適切な管理を行なうことによって遮断できれば，地中処分の安全性は飛躍的に改

善されよう。農産物摂取の経路を遮断することの難易およびその有効性‘こついて考えると，地中処分

場の立地場所は内陸よりも沿岸の方が望ましいと思われる。

　｛6）本節で行なった安全性の評価では，決定集団として・放射性核種を含む飲料水，海産物および農

産物のみを摂取する集団を想定した。本方法を現実の原子力施設の安全評価に適用する場合には，食

糧品の流通調査，食習慣の調査等によって決定集団を同定する必要がある。

　（7｝本節で安全性を評価するために採用した評価式および種々の仮定は研究・調査の進展に応じて

改訂しなければならない。また，地中処分場の安全性を向上させるための工学的防護拠置とその有効

性について別途検討する必要がある。

　4．3地中処分場の立地条件

　放射性廃棄物地中処分場の立地条件は，放射線学的安全性の面，経済性の面，技術的可能性の面，

社会心理的な面等多くの視点から総合的に検討されるべきである。（e）～（53）本節では，これら4つの

視点の内でも特1ζ重要と考えられる放射線学的安全性を確保する立場から，廃棄物地中処分場の安全

性について検討する。

　廃棄物地中処分場の放射線学的安全性に注目した立地条件は，地中処分された廃棄物中に含まれる放

射性物質がどのような経路を経て人間に摂取され，かつその影響がどの程度になるかを推定すること

によって明らかにすることができる。IAEA（国際原子力機1斐1）は地中処分の立地条件として表一4

．8を提示している。（ca）すなわち，地中処分した廃棄物からの放射性核種の沁出を考えると，液体や

表一4．8　地中処分の立地条件

（文献（45）より引用）

要　　　素 好　　　条　　　件 悪　　　条　　　件

廃棄物の物理的性状 固　体 液体，汚泥

廃棄物の化学的性状 アルカリ，中性，低塩分濃度 酸，高塩分濃度

放射性物質の性状 短寿命の核種 長寿命の核種，陰イオン性の核種

地　理　的　条　件

降雨量少

@河川湖沼より遠い
@人ロ密集地より遠い

降雨量大

@河川湖沼に近い
@人口密集地に近い

地　質（地球化学）

砂質で締め固められていない土で

n解性カルシウム塩を多く含まぬ

ｱと

亀裂のある岩，交換容量のない土，

Jルシウムや，溶解性の塩を多く

ﾜむ土

水文学的要素
地下水位が深い

@地下水の流速小
@地表水に出るまでの距離が大

地下水位が浅い

@地下水の流速大
@地下水はすぐ川に出る
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スラッジより固体を処分する方が安全性が高く，一度漏出した核種の地中移動を考えると，土は交換

容量が大きく透水性が低いことが望ましい。また，地下水と地表面との間が広いほど核種の移動距離

が長くなって有利であるから，降雨が少ないことも条件の1つになる。ところで，廃棄物地中処分場

の立地をより具体的に検討しようとする場合‘こは，定性的に記述されたこれらの条件のいつれをまず

第1に優先させるべきかという問題が生じる。本節では，感度解析の手法を用いて，廃棄物地中処分

場の立地条件を定量的に評価する方法について論じ，地中処分場として望ましい条件を明らかにする。

同時に，種々の因子の被曝線量に対する感度（感度係数）を用いた被曝線量の近似計算法および立地

条件の評価図表を提案する。

　　4．3．1感度解析による地中処分場の立地条件

　（1｝基　礎　式

　地中‘ζ漏出した放射性核種が環境中を移動する過程の定式化については，前節で詳しく検討した。

放射性核種の地中での移動経路として，前節と同じく3経路（図一4．1参照）を考える。すなわち，

放射性核種を含む地下水を直接飲用する経路，核種を含む海産物を摂取する経路および核種を濃縮し

た農産物を摂取する経路である。これら各経路‘こよる内部被曝線量は，前節の結果を整理することに

よって，各々つぎのように与えられる。

　地下水を飲用する経路からは，

　　　　k’。’一、。、器…詰頭膓吉一；；男竿」

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　×K。〔’墓（蒜＋警鍔Kf）〕…・4－・・）

　海産物を摂取する経路からは，

　　　　〃；12－、脇篇，告e・p〔一；i膓・”，ξ垂＋ktizf）〕

×K・〔0．693　r2
狽戟^2　Dr〕

農産物を摂取する経路からは，

　　　D5，3　＿』L－⊥
22（X）MP（「w　2π〔t∨！万蕩

・一・・・・・・・・・・… @（4－21）

90

e・p〔L3z／　　　　0．693　　　fiKfa
QDx　　　　　　tl／／2　　　　Va〕

）22
一

4（

”
93㊤0

力白
十

〆

D4
（

23寛LD
〔

　0

×

となる。したがって，3つの経路から受ける内部被曝線量の和D・は，

　　　　Ds　　　Ds，1十D5，2十Ds，3

　　　　90　　　　　　90

一220；。α岬〔0．693　EKfatl／t2　　v・・〕
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となる。

×〔鐵籏 ・xp（LlvQDエ）K・｛讐（芸＋li男苛）｝

＋合P》三∫卿（0．693　　　L2Kftl／t2　　v）K・｛携；；1｝

＋号顎鵠κ岬（L3V2Dx）K・｛芸（芸＋曙ρ）｝〕

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　’”◆’・・一・・・…　（4－23）

　　ここに，E：通気層の厚さ，または処分した廃棄物から地下水面までの距離

　　　　　Ll：処分場から飲料用地下水採取地点までの距離

　　　　　L2：処分場から公共水域（海）までの距離

　　　　　L3：処分場から漕慨用地下水採取地点までの距離

　　　　　　V：帯水層での地下水の平均流速

　　　　　Va：帯水層まで到達する雨水の通気層内平均浸透流速

　　　　　　r：海産物が採取される海岸からの距離

　　　　　90：放射性核種の地中への漏出率（フラックス）

上記以外の記号は前節で用いたと同じ意味で用いる。

　式（4－23）中に含まれる変数はその性格から3種類に大別することができる。第1は放射性核種が

定まれば定まる変数で，D，　MPCw，　t　l／’2，　CF・f，　CFpがそれである。これらの変数は多くの核種が

存在する場合には離散的変数となる。第2は，国民の生活様式が定まれば定まる変数で，1・f，Ipが

それに当る。第3は，放射性廃棄物の地中処分場が定まれば定まる変数で，f，p．S・kd・Va’v，d，　Dx

・L｝r　，P・f．Pp・Pd・θ・P・Dr’r，H，Ll・L2，およびL3がそれである。　本節では，第3の変数群のうち

D・，Dx，llyおよびγを除く16変数‘こ注目して地中処分場の立地条件を検討する。

　（2｝感度計算

　基礎式（4－23）を一般的につぎのように書くことにする。

D・＝D・（x；P） tt’’’’’”t・・… @（4－24）

ここtC・xは，式（4－23）中変数値をとる環境因子・生態学的因子，つまり前述の第3の変数群の内，

D・，Dx，llyを除く16変数およびqoを要素とするベクトル，またPは式（4－23）中定数値をとる環境

因子・生態学的因子を要素とするベクトルである。変数xの基準状態を綱o・の一xρ‘ζ対応するDsの

値をD50，すなわちDSO三Ds（XO；P）とすれば，内部被曝線量Ds‘こ対する変数Xのi番目の要素ri

の感度を次式で定義することができる。

　　　　∂lnD5　　XiO　∂Ds
　　　　∂t。Xi＝D、。’万二　　　　　　　　　’……’…（4－25）

式（4－25）は変数ll　iがその基準値Jt　i　Oに相対的1こ1単位変化した場合に　変化する被曝線量D5の

Dso　c（対する相対変化量を示す。この値（感度）が大きい変数」Ciほど地中処分場の立地条件としては

重要である。∂D5／∂」riは感度係数である。

　式（4－25）で定義される感度は基準状態VDicよって変化するから，感度を用いて立地条件を検討す
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るには，基準状態Xoを合理的に選定する必要がある。　基準状態埠oを設定することは，　廃棄物地中

処分場の基準位置を定めることに対応する。基準位置は，必ずしも実在する発電所敷地内部に設定す

る必要はなく，全く仮想的な位置であってもよい。一般には，その立地条件を比較しようとする地中

処分場候補地の平均的な特性を示す位置を基準に選ぷのが好ましい。ここでは表一　4．9のような基準

位置を設定
　　　　　　　　　　　　　　表一4．9　想定した地中処分場の基準位置
し，感度計

算は，前節

の検討‘こよ

って，地中

処分の安全

性を考える

場合に決定

核種CCなる

可能性が強

いことが明

らかになっ

た‡亥種90∫r

について代

表的‘こ示す。表一4．9の基準位造は我国に立地する諸原子力施設の平均的特性を表わしていると考え

てよい。すなわち，この基準位置は海岸から1㎞，飲料用地下水および灌概用地下水の採水井戸か

ら各々500m離れた位置にあり，同位置での通気層の厚さは2m，飽和度は0．8，雨水の浸透速度は

3cm／day，帯水層内での90S・の拡散深さは1m，地下水流速は30　cm／day，地層の空隙率は40％

（ほぽ砂質ローム層に対する値）（St），土壌密度は2．65　g／c㎡である。90S・を含む地下水・海産物・

農産物を摂取する確率は安全を考えて100％とした。

　（3）計算結果

　表一4．9で設定した基準位置での各変数の被曝線量に対する感匿の計算結果を表一4．10‘こ示す。

基準位値での内部被曝線量はD50＝1．4×102　mrem／yrである。　すでに述べたように，表一4．

10に示した感度は基準値（基準位置での環境因子の値Xo）のとり方によって違った値をとる。すな

わち，一般にはある環境因子の被曝線量‘こ対する感度は，他の変数の関数となるので，感度の大小関

係を一義的に論ずることはできない。感度および感度係数の値は基準位置によって変化するがその符

号は変化しない。表一4．10は地中処分場の立地条件を検討する場合f，L3，v・ρ・kd等が特1ζ重要な

役割を果たすことを示している。

　表一4．11は感度係数値の符号および基準位置における各環境因子と被曝線量との関係を示したも

のである。表一4．11はH・Li・L3・kd・d’pが大きい位置ほど，またv，Va，Pp，Pd，S，f，CFp，gカy’」・

さい位置ほど被曝線量が小さくなり，したがってそれだけ地中処分場として好ましいことを示してい

る。表一4．12は，これらの環境因子値が変化した場合に，各変数の被曝線量に対する寄与率（感度

係数）がどのよう‘こ変化するかを示している。表中，正の符号は∂2D・／∂ti・∂Xj＞0，すなわち，

定　　　数

D　　　＝3　　rem／シr

h、f－3009んy
cy－1・0・シ・ec

MPCw＝4×10－7μCi／nl

hp　－1000♂・y
cr　　　＝　104　　　cmグ／sec

tレ2＝104

cx　＝1．O

秩@　＝100

days

モ香唐?モ

変　　　数

H　　＝2　　m

k3　＝500　m
bF、f－100　ml／9

op　＝1
o　　＝6　　m

r　　＝0．8

早B　＝1　Ci／シr

Ll　　＝500　　m

Va　＝3・O　cm
bFp　＝10
od　　＝1

п@　　＝1　　　m

?@　　＝0．4

L2　＝1
ﾑ　　＝30

osf　＝1

ﾆ　　＝π

汲п@＝70

ﾏ　　＝2．6

km

モ高

l／ど〆

高R
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　　　an司
臼　bPt

】】器晶

一心　　のqo
A　　　巨司

零（【三俗S∩三俗零自三俗さ〇三Φ◇自三俗So三俗

。。畠×

ミ鷲s☆
AaQ∩∩a自
俗（b（ζ）（b（b（b（e

十十十

IIl

＋1＋

1＋＋
lll

⇔

酬∋＋
　「＋1＋

　　＋lo

」「

」「1

十十1

㌔細Q〈已
ψ建Q蒙髄

骨

くなることがわかる。このことをL3　tCついて考察すると次のようになる。すなわち，

う地中処分場立地条件の重要度が，L3が大きくなることによって相対的に小さくなることを意味する。

この関係を感度を用いて図示したものが図一4．2である。図中，絶対値は感度の符号が負であること

を意味する。同図より感度の大小関係は固定しておらず環境因子の値によって変化することがわかる。

例えば，地中処分場候補地から漕慨用地下水採取井戸までの距離が680m以上になると，　L3が大きい

という立地条件とLlが大きいという立地条件との優劣関係が逆転する。

　放射性物質の地中への漏出率90を除けば，　一般的に各変数は互いに独立ではなく，したがって後

で述べるような立地条件の優劣関係も基準位置のとり方によって変化する。

　式（4－25）より明らかなように感度と感度係数の符号は等しい。以下では，立地条件（各環境囚子

Xi・巧が増加すればおのおの

∂Ds／∂エゴ，∂Ds／∂Ciつま

り司，tiの感度係数が大き

くなることを示す。負の符号

は∂21）s／∂lti∂エブ〈0つまり

互，司が増加すればおのおの

エゴ，aiの感度係数が減少す

ることを示し，ゼロは∂2D・

／∂1「i∂エ」＝0またはゼロと

みなせること，すなわち」t「i，

弼が増減してもエゴ，Xiの感

度係数が変化しないこと，あ

るいは変化が無視できる程小

さいことを示す。例えば，表

一4．12は地中処分場の候補

位置から潅概用地下水採取井

戸までの距離L3が増加すれば

qo．CFp，f．S，Pp，Va，Vの被

曝線量CC対する感度係数は減

少し，ρ，d・kd・L3・Eの線量

に対する感度係数は増加する

ことを示す。一方，表一4．11

からこれらの感度係数値の符

号を知ることができるから，

結局L3が増加することtζよっ

て，qo・f，S，　Pp，Va，V，ρ，

d・kd・L3・Eの被曝線量に対

する感度係数の絶対値は小さ

　　　　　　L3が大きいとい
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表一4．12　環境因子と感度係数との相関

環境因チの，惑度係数＼
q CF

o
CF8 P f 8 d P 6 Pd Pp P8f kd Va V L3 L2 し1 H

H
一 ≡ 0 十 一 一

十 0 0 ≡ 一
0 十 一 一 十 0 十 十

L1 一
0 0 十 一 一 十 O 0

一
0 0 十 一 一

0 0 十

L2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

L3 一 一 0 十
一 一 十 0 0 0

≡
0 十 一 ≡ 十

v 十 十 0
一 十 十 一 0 0 十 十 0 一 十 十

v・ 十 十 0
一

十 ◆ 一
0 0 十 十 0

一 一

kd
A

’ 一
0 十 一 一 十 0 0 一 一

0 十

P8f 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

Pp 十 十 0
≡ 十 十 ’

0 o 0 0

Pd 十 0 0
≡ 十 十 一

0 O 0

8 0 0 0 0 0 0 0 0 0

国口

P 0 0 0 0 0 0 0 0 口「

d
≡ 一

o 十 一 一
十

8 十 ≡
O

一 十 ’

＋；賠…　32D・／3・・a・」

黶G・・・…2D・柄a・」

潤G…閥32悟／3・i∂・」

@or　nearly　equals
@zero

@　hra111，j

f 十 十 0 一 十

ρ
一 一

0 十 N㏄E・32D・／aや」・a2D・！∂・」a・・

CFgf 0 0 0

CFP 十 0

q 0

1〔）°

　100
響
些

こ

贋10’↓

10－2

　　　　　　　　　繊／

二＿窒還1螢L＿∠＿＿

10－

　200

図一4．2

300　　　　　　400　　　　　　500　　　　　　600　　　　　700　　　　　　800

　　　　　し3、meter

感度値の処分場から漕概用水採取

井戸までの距離L3‘こよる変化
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　　　　　の重要度）を比較する場合は

　　　　　感度を，また被曝線量を近似

　　　　　計算する場合‘こは1三として感

　　　　　度係数を用いる。

　　　　　　｛4｝立地条件の検討

　　　　　　　まず，各経路について検討

　　　　　　する。本節では放射性物質が

　　　　　　人体‘こ摂取される経路につい

　　　　　　て，飲料水，海産物，農産物

　　　　　　の3経路を考えている。各経

　　　　　　路の長さを変化させた場合の

　　　　　　被曝線量をfi　－4．13に示す。

　　　　　　表一4．13中Case－2は基準

　　　to　　　　　　位置を，Case－1，Casc－3

　　　　　　はそれぞれ各経路の長さのみ

　　　　　　が変化した場合を表わす。表

　　　　　　一4．13は農産物（L3），飲

　　　　　　料水（Ll），水産物（L2）の

　　　　　　経路の順に総線量に占める経

　　　　　　路の割合が低下し，3経路の

線量がほぼ同程度となるのはCase－3の場

合であることを示している。ところで，我

因の多くの原子力発電所についてはL2＞L3，

Llであり，この大小関係が逆転することは

考えられない。したがって，地中処分場の

立地条件としては，まずL3，Llが大きいこ

とが望ましく，ついでL2が大きいことが望

ましい。このことは同時に上述の3経路が

併存する場合‘こは放射性核種を濃縮した農

産物を摂収する確率Ppが他の確率ρ・f・Pd

に比べて特に重要な役割を果すことを示し

ている。廃棄物地中処分場が海岸に立地し，

処分場敷地の地下水が一様に海に向ってい

る場合には，Ll，L3が無限大，すなわち農

産物，飲料水の経路がなくなるので，地中

処分場の安全性は飛躍的に改善される。地

中処分場が内陸に立地し，かつLl，L2，L3



表一4．13　地理的条件を変化させた場合の経路別内部被曝線量

Case－1 Case－2 Case－3　　計算例

L1＝L2＝・1、3＝500m L1＝L3＝500m，　L2＝1㎞ L1＝500，L2⇒600，L3＝650m

全　経路

�@料水
?@産　物

_　産物

1．1×102（100．0％）

R．5×10－1　（　3．3％）

R．2×10－13（　一　）

P．3x103　　（99．7％）

1．1×102（100．0％）

R．5×10－1　（　0．3％）

R．2×10●27（　　一　　　　）

P．1×102　　（99．7％）

1．7　　　　　　　（100．0％）

R．5×10－1（　20．0％）

U．8×10－1（　40．0％）

U．9×10－1（　40◆0％）

囲　（　）内は各経路による被曝が占める百分率

　　被曝線量の単位はmrerrγ／ly　r

を大きくとれる場合には，安全性はさらに大きくなることも考えられる。

　環境因子がどのような値であれば地中処分場の立地条件が改善されるかについてはすでに定性的に

検討した。しかしながら，一般的にこれらの環境因子間には複雑な関数関係があり，1つの因子のみ

が独立に変化することは考えられず，しかもそれらの因子の変化の向きは一致しない。例えば，地中

処分場の立地条件としては，地下流速（のは小さく，地層の空隙率U）は小さいことが望ましい。（表

一4．11参照）。しかしながら，地下水流量が一定であれば，空隙率が小さいとき地下水流速は大きく

なり，2つの好条件を同時‘ζ満たすことはできなくなる。ところで，これら環境因子の変域および被

曝線量に対する感度はおのおの異なる。例えば，地層の空隙率はほぼ25～50％の範囲で変化し（58），

一方，地下水流速はほぼ0～120cm／dayの範囲で変化する実測例等が報告されている。（59）この場合

‘こ，これらの環境因子が変化することによって変化すると期待される被曝線量の変化率は次のように

なる。

空隙率・辮…f　一　表．4．14地中処分場として望まし唖緋

　　　　　0．4－0．25
（1．97×10）
　　　　　　　0．4

これらの立地条件は，番号の若い順に優先されるべ

きである。

A．地理的条件
＝7．39

　　　　　　∂lnDs
　　　　　　　　　∂lnv＝（5．61）地下水流速：
　　　　　　∂lnv

　120－30
×　　30　　　　　＝16．83

1．処分場から漕慨用地下水採取井戸までの距離が

　大きい。

2．処分場から飲料用地下水採取井戸までの距離が

大きい。

3．公共水域（海，湖，川等）までの距離が大きい。

4　地下水位が深い。

したがって，一般的ICは地下水流速が小

さいという条件を優先させることが望ま

しいとの結論を得る。ただし，各変数の

変化の割合が等しい場合には表一4．10

の感度の絶対値が大きい因子の条件を優

先させればよい。他の環境因子について

B．物理化学的条件

1．地下水の流速が小さい。

2　放射性核種の分配係数値が大きい。

　　（地下水中の腸イオン濃度が小さい）

3．地層の空隙率が小さい。

4．帯水層の厚さが大きい。

5．土壌の密度が大きい。

C・その他の条件

　1．降雨量が少ない。

　2．海での平均混合深さが大きい。
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も同様の計算をし，地中処分場の立地条件を整理して表一4．14‘こ示す。

　表一4．14は，地中処分場として望ましい立地条件を優先順位の高い順‘ζ並べたものである。この

優先順位は，地中処分場候補位置の各環境因子値が基準位i置のそれに近い値をとる場合ほど信頼性が

高い。明らかにこれらの順位は絶対的なものではないが，処分場選定のための一般的指針として重要

な役割を果たすものと考えられる。

　4．3．2評価図表による立地条件の比較

（1）評価図表の数学的基礎

基準状態Xoから△xだけ離れた状rLE　sc－Xo十△xにおける内部被曝線量を次式で与える。

D・＠；ρ）－D5，0＋△D5 ・・・・・・・・… @一一・・　（4　－26）

ただし，

△Ds；1）s（X；P）　　Ds，O

状態Xの要素をXi（－Xio十△Xi）とすれば，式（4－27）は近似的1こ，

・・・・・・・… @一…　　（4　－27）

　　　　△Ds　I＝27｛1）s（Jet；ノ））　－Dso｝　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・…　一・…　（4－28）

　　　　　　　　；

となる。ここに1）5（Xi；P）は，　Xの内t番目の要素・Xiのみが変化し，」Vi以外のすべての変数が基

準状態‘こあるときの内部被曝線量を表わす。式（4－28）の近似精度，誤差の補正等については付録2

を参照されたい。式（4－28）より，要素Xiの値に対応して｛D5（Xi；P）－D50｝を目盛った評価定

規を要素の数だけ準備しておけは，任意の状態（位置）Xでの内部被曝線量Ds（X；P）が，評価定

規から評価点数｛Ds（Xi；P）－D50｝を読みとること‘こより，式（4－26），式（4－28）によって容

易に推定できる。△1）5…iOに応じてDs（X；P）ξD50となるから，任意の状態（位置）での内部被

曝線量に注目した，安全性が基準状態に優るか劣るかは△D5の符号によって判断することができる。

さらに式（4－26）を用いれば被曝線量の絶対値をも知ることができる。（60）’（61）

　〔2）評価図表と使用例

　上述の手順‘こ従って作製した安全性の評価図表を図一4．3に示す。図一4．3の作製ccあたっては，

式（4－23）に含まれる18個の環境因子の内6個の因子については△D5に与える影響が著しく小さい

ので，それらの因子cc関する評価定規を省略した。これら6個の環境因子1こ対する評価点はその因子

の値によらずゼロ，すなわち基準位置での評価点を与えるとよい。図一4．3の評価図表は12個の評価

定規で構成されており，各評価定規は下側の目盛に環境因子値が上側の目盛‘こそれCC対応する評価点

｛D5（」ti；P）－D50｝が与えられている。各環境因子の基準値に対応する評価点はゼロで，∂D5／

∂Xi＞0となる因子Vi　cζついては，　その値が基準値より大きい場合には評価点は正の値を，基準値

より小さい場合には負の値をとる。逆に，∂D5／∂1「i〈0となる因子t「iについては，　その値が基準

値より大きい場合には負の評価点をまた基準値より小さい場合には正の評価点をとる。評価図表を構

成する評価定規の数，評価定規に目盛られる評価点数は常に一定ではなく，基準位置の選び方，想定

する放射性核種の移行経路等によって変化する。図一4．3を作製するに際しては，基準位置として表
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　　　　　　図一4．3　放射性廃棄物地中処分場の安全性を評価するための評価図表

　　　　　　　　　　　（飲料水・農産物・水産物の経路を考慮：各環境因子の評価

　　　　　　　　　　　　点は上側の目盛で与えられる）

－4．9を採用している。評価図表，図一4．3に対応する内部被曝線量D50は1．4×102mrem／yrで

ある。

評価図表の使用例として次の地中処分場｛戻補位置を想定する。すなわち，fi＝1m，　Ll＝1㎞，

L2；lkm，　L3＝0．7km，　kd＝100ml／g，　CFp＝100で，　その他の環境因子はすべて基準値

（表一4．9参照）に等しいとする。この場合，各変数に与えられる評価点は図一4．3よりおのおの

170（H），－0．4（Ll），0（L2），－140（L3）・－140（kd），125（CFp）となり，これら以外の変数に対する

評価点は全てゼロである。式（4－28）‘こよりこれらの評価点数の和を計算すると△D5＝14．6＞0。

すなわち，DS＞DsO。　つまり，地中処分場候補位置の安全性は基準位置の安全性に劣り，その推定

内部被曝線量は近似的に式（4－26）よりDs＝155mrem／yrとなる。

　評価図表は相対的な安全性を比較するのが目的であるから，その本来の目的は△1）5の符号を知る

ことによって，あるいは△Dsの大小関係を知ることによって達成できる。しかし，ここで提案した評

価図表は，内部被曝線量の近似値を概算するためにも使用することができる。式（4－26），式（4－28）

を用いて，被曝線量Dsを概算するとD5〈0となる場合がある。これは，各因子について厳密に計算

した評価点｛Ds（「i；P）一・Dso｝の単純和が△Dsであるとした式（4－28）が近似式であること‘こ起

因する。さらに近似精度をあげるためには式（4－28）の代りに次式（4－29）を用いればよい。
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　　　　△1）5　＝Σ｛Ds（Xi；P）－1）50｝十y●／1●yt　　　　　　　　　　　・…　一・・・・・・・…　（4－29）

　　　　　　　　i

　　　　　　　　ここ‘こ，　y＝（H－200，Ll－50000，　L3－50000，　v－30，　va－3，とd－70，

　　　　　　　　　　　　　　Pp－1，　d－1，　S－0．8，　f－0．4，　p－2．6，　CFp－10）

　　　　　　　　　　　　yt：ベクトルyの転置列ベクトル

　　　　　　　　　　　　A＝行列（fi，∫）

　　　　　　　　　　　　　　ただし，fi，」の値については付録2参照

式（4－29）は図一4．3に対応して用いられる。それゆえ，異なる基準位置に対応する評価図表に対し

ては式（4－29）のベクトルy，行列Aを改訂して用いる必要がある。式（4－28）は基礎式（4－23）に

含まれる環境因子」Vi（t：一　1，2，……・n）が互い1こ独立であるとみなした場合の近似式に，また式

（4－29）は環境因子」liの内任意の2因子間の相互影響のみを考慮した場合の近似式に相当する。両式

は∂2ム（X；」P）／∂Jl「i・∂巧；0が全てのz，ノ；cついて成立する場合に，ほぼ一致する（付録2参照）

　｛3｝評価図表の意義

　評価図表を作製・準備することの第1の目的は，処分場の候補位置の大略の位置を定めたり，それ

らの位置の安全性の面からみた優劣を迅速に判定することCCある。評価図表を構成する評価定規のお

のおのに対応する環境因子は，図一4．3からもわかるようtC，いつれも直接に測定することが可能で

ある。それ故，要求される安全咋の評価精度に応じて各環境因子値を把握すればそれに応じて，例え

ば現地踏査の段階で，著しく安全性の劣る位置を棄却することが可能である。また、例えば本章第5

節で行なう，地中処分場の最適立地位置の探索計算においては，計算のスタート位置を適切に定めた

り，準最適位置の数を准定したりする場合にも利用することができる。

　同じ目的で作製された評価図表にIAEAが提案したものがある。（45）IAEAが提案した評価図表は，

まず第llこその理論的背景が明らかでない他，考慮すべき環境因子の数，因子に与えられる評価点数

などに不満足な点がある。本節で提案した評価図表は，環境での核種の移動経路，評価点数の値とそ

の誤差など作表の理論的背景が明確である点，線量の絶対評価が可能である点などでより優れている

と考えられる。すでに述べたように，個々の環境要因に与えられる評価点数は，表現を変えれば各因

子の被曝線量に対する感度の大きさによって定まり，評価点数の尺度は例えば式（4－25）のような感

度の記述式によって定まる。しかしながら，すでに行なった検討から明らかなようic，このような評価

方法は，被曝線量に影響を及ぼす環境因子が互いに独立で被曝線量に対する感度がその因子のみの関

数であり，かつ合理的な安全性評価のための基準状態が定まった場合1このみ有効である。

　　4．3．3安全性の簡易評価法

　地中処分場候補位置の優劣を判定するためには，候補位置ごとに基礎式（4－23）を計算すればよい

が，候補位置ごとにその特性値を実測または推定して式（4－23）を計算することは良策といい難い場

合がある。候補位置を視察することCζよって把握できる環境因子の値から，それ‘こ見合う和度で式

（4－23）が計算できれば，候補位置間の優劣を判定する上で非常に便利である。この目的に，すでに

提案した評価図表を適用することもできる。ここでは，それとは異なる被曝線量の近似計算法につい

て検討する。
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　11｝近似計算法

　内部被曝線量を推定するための基礎式（4－23）を一般に式（4－24）で記述し，各境環因子」Ci（i＝

1，2，……・n）のD5に対する感度を式（4－25）で定義すれば，式（4－24）の1次近似式を次のよう

に定めることができる。

Z）5＝1）SO十dDs ・・右◆・・・・・・・・… @（4－30）

　　　　dDs－…Z；裟輌　　　　　…・……一・（・－31）

上式を用いてDsを推定する場合の近似誤差は状態変数xのその基準位置における値Xoからの変量が

小さい程小さくなる。式（4－31）を適用する場合には，感度値∂lnDs／∂lnXiとして，　基準位置

（」60）での値を用いるか，候補位置（x＝060＋（姥）での値を用いるかによって，得られるDsの近似値

と，式（4－23）1こよる厳密値との大小関係は変化する。両者の間には次の大小関係が成立する。

　　　　　∂Ds
　　　　　‘bltT（x－x・）≧oのとき

　　　　　　　∂2D5／∂X2≧0であれば

　　　　　　D・，・・（X）≧ρ・，・c≧D・，・・（XO）≧ρ5，0

∂2Ds／∂lv・2≦0であれば

　　　　　　　　D・，・c（（C，o）．ン∠）・，・c≧D・，・・⑰≧D5，0

∂D5
万（X－Xo）≦0のとき

　　∂2Ds／∂工2ン0であれば

　　　　　　D50≧ρ・μ＠）≧D・，・c≧D・，α・（XO）

∂2D5／∂x2；．Oであれば

　　　　　　　　　　　　　D・0≧D・…（司o）≧D・…≧ρ・…（X）

ここ‘ζ　Dsoは基準位置での被曝線量，　Ds，・cは式（4－23）の厳密計算によって得る候補地での被曝線

邊，D・　，a・（Xo），　D・suc（x）はおのおの基準位置，候補位置での感度値を用いて近似計算した候補位

置での被曝線量である。添字0・0は近似計算，S・eは厳密計算であることを示す。

　表一4．1L表一4．12より，∂2〃5／∂x2≧O，∂Ds／∂x≧0となる環境因チには，　v，go，f，

Pd，Pp，P5fがあり，∂2D5／∂x2≧0，∂Ds／∂x〈0となる因子にはH，Ll，L2，L3，k（i・θ・P，d，pが

あり，∂2D5／∂xz≦O，∂Ds／∂Xl≧0となる因子；c　S，v、があり，∂2D5／∂窃2≦0，∂1）5／∂X〈0と

なる因子はないことがわかる。したがって，S・Va以外の囚子icついては，基準位置での感度値を用

いて計算した被曝線量の近似値Ds，αc（Xo）は常‘こ厳密計算値Ds，5cより小さく，因子5，Vaについ

ては逆に大きくなる。この場合には，推算に用いる感度が表一4．10で与えられる一定値をとるので

計算が簡単である。一方，候補位置での感度を用いて計算した被曝線量の近似値D・、aC（X）は，　S・Va
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以外の囚子については常に厳密計算値D・，・・

より大きくなり．誤差は安全側‘こ現われるが，

因子S，Vaについては近似の誤差は危険側に

現われる。

　被曝線量の近似値と基準位置での被曝線量

Dsoとの大小関係は，感度値の選び方によら

ず一定である。すなわち，いつれの近似計算

を用いても基準位置より安全な（被曝線量の

小さい）候補位置を危険と評価したり，逆に

基準位置より危険な候補位置を安全であると

評価する誤りは犯さない。被曝線量の厳密計

算値と近似計算値との関係を図一4．4tC，ま

た，近似計算による推定誤差をL3‘こ対してプ

ロットしたものを図一4．5に示す。

　｛2）安全性の評価

　以上では，ただ1つの環境閃子が変化する

場合について検討した。実際には多くの因子

が同時‘ζ変化するので，この場合についても

近似値と厳密値との関係を明らかにしておく

と便利である。しかしながら，考えられるす

べての場合について両計算値間の関係を明ら

かCCしておくことは不可能に近く，そうする

ことの意義は実用的にはそれほど大きくない。

そこで，両計算値問の関係ではなく，候補位

置の近似値と基準位置の線量値との大小関係

を，地中処分場の立地条件を検討したと同様

の手法を用いて推定する。例えば，候補位置

の環境因子がLl＝550m，　L2＝　900　m，　L3＝

450m，　kd＝77ml／gであり，　他はすべて

基準値ec等しい値をとるものとする。このと

き，式（4－31）を計算すると，

　　d・・－Ds・｛；絵叫＋

∂lnDs　　　　　　　　∂∠nDs
　　　ctdnL2十
∂tnL2　　　　　　　　∂dnL3

loU

103

100

10－1

　350

8．0

6．O

一4．0

一6．0

’8・ X50

Ds．se

l：：1：ご，1近似綱

400

図一4．4

　450　　　　　　　　　500　　　　　　　　　550

　　L3，meter

被曝線量の厳密計算値と

近似推定値との関係

600

図一4．5

400　　　　　450　　　　　　500　　　　　　550　　　　　　600　　　　　　650

　　　　　L3．meter

被曝線量の近似推定によって生じる誤差
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一（1．・×1・2）｛（一・・29×1・’2）（55蒜5°°）＋（・）（『漂）

＋（－1…×1・）（45°f゜°）＋（－1・・8×1・）（77元7°）｝

＝8．33×10mrem／yr＞0

となる。ただし，感度は基準位置の値（表一4．10）を用いた。故に式（4－30）よりDs＞D50，す

なわち，候補位置の安全性は基準位置の安全性‘ζ劣ることが推定できる。地中処分場の最適候補位置

はこのよう‘こして推定した。基準位置1こ対する相対的な安全度が最も優れた場所を選べばよい。この

ような手続きを図表を用いて実施しようとする着想が具体化した1例が評価図表である。ただし，数

学的には式（4－31）は基礎式をTay！or展開し，その1次微分項までを用いる1次近似式であるのに

対し，式（4－28）および式（4－29）では高次の微分項も採用されている。つまり，評価図表をここで

提案した近似評価法と同じ安全性の近似評価法と考える場合には，両者の近似精度はおのずから異な

ることに注意する必要がある。

　　4．3．4立地条件の工学的改善

　本節では，廃棄物の保管場・地中処分場等が天然の状態のままで有している立地条件について検討

した。ところが，これらの立地条件は工学的に改良することができる。この立地条件の工学的改良方

法は，立地条件を導出するのに用いた環境因子あるいは核種の移行経路のおのおの1こつき，いくつか

を考えることができる。これらの方法について具体的に検討することは本論文の範囲を逸脱するので

ここでは単にこれらの方法の内，すでに実用されているものおよび実用の可影性が大きなものを列挙

するにとどめる。

　放射性核種の環境中での移行経路を遮断または移行速度を低減させる工学的手段としては，例えば

処分場の周囲に集水暗渠を設けて地下水を補集し，これを処理する方法，（m）地下水の移動を阻止ある

いは規制する止水壁（63）や地中ダム（64），あるいは薬液を注入することによって地層の透水性を低く

したり（65），地表面近く‘ζ地下傘とよばれる不透水層を人工的sζ構築して雨水と廃棄物との接触を断

つ方法（66）等々がある。本章第6節で述べる立地要件設定の考え方を，核種の人体への移行を生態学

的連関の最後の段階で遮断する方法であると考えることもできる。

　一方，各環境因子に対する工学的方法の1例としてつぎのようなものを挙げることができる。核種

の地層への漏出率qoに関しては，　廃棄物を構造物中‘こ保管・処分したり，セメント固化よりも核種

の浸出率が小さなアスファルト固化・ガラス固化1こ変更する方法が，分配係数値柘に関しては，薬

液を注入して土壌が核種を保持・固定する能力を改善する方法（67）が考えられる。

　　4．3．5まとめ
　本節では，放射性廃棄物地中処分場の立地条件‘ζついて定量的に検討するとともに，廃棄物を処分

すること‘こよって人が受けると考えられる内部被曝線量を近似的に推算する方法，および安全評価の

ための評価図表を提案した。本節の検討‘こよって明らか‘こなった事項を整理するとつぎのようになる。
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　（1｝放射性廃棄物を地中処分することによって受けると考えられる被曝線量1こ影響を及ぼす多くの

環境因子の内，16個の因子について感度解析を行ない，地中処分場として好ましい立地条件を優先順

位の高い順‘ζ整理して示した。従来提案されていた立地条件が定性的であったの‘ζ比べると，ここで

提案した立地条件は定量的でかつその条件を導出する理論的背景が明確である。

　｛2｝地中処分場の立地条件は，設定する基準状態および個々の環境因子の値によって，その優先順

位が変わることがある。環境因子が被曝線量の変化に及ぼす影響の大きさ，およびその変化の向き等

を明らか1こし，立地条件の優先順位の変化を推定する資料とした。

　｛3｝数箇所の地中処分場候補位置の立地条件を相互に比較する手段として，評価図表を提案した。

この評価図表は作表の理論的背景が明らかであり，得られた評価点数は，候補位置に廃棄物を処分す

る場合‘こ人が受けるであろう内部被曝線量との関係が明らかである。評価点数が正値の場合，候補位

置の安全性は基準位置に劣り，2つの候補位置の間では評価点数の（正の）値が大きい位置の安全性

が他方に比べて劣ることになる。

　④　評価図表は複数個の地中処分場候補地の安全性を相対的に比較することを第1目的に作表され

たものであるが，同図表を内部被曝線量を推定する近似法としても使用することができる。

　（5）放射性廃棄物を地中処分することによって受けると考えられる内部被曝線量を推定するための

近似計算法を提案し，厳密計算法との関係（近似誤差の現われ方）を明らかにした。

　（6）環境因子の変化と被曝線量の変化との関係を明らかにすることを通じて，環境因子を4つの類

型に区分し，各々の因子が線量推定の近似誤差に及ぼす影響を明らかにした。近似計算法を採用する

場合に，想定した処分場の基準位置における感度値を用いれば，生じる近似誤差は因r－　S，　Vaを除き

常に安全側に現われることを明らかC（した。

　4．4既設原子力施設の安全性評価

　第1章で紹介したように放射性廃棄物を地中処分する方法は現在世界で実用されている方法の内で

は，その処分規模・処分放射能量等からみて最も主要な方法である。　本節では，本章第2節で提

案した安全性の評価法を用いて，我国および諸外国の放射性廃棄物の保管場・地中処分場の放射線学

的安全性を，同じ条件の下で評価する。我国の廃棄物保管場の安全性と諸外国の地中処分場の安全性

とを比較・検討すること‘こより，我国において廃棄物の最終処分法として地中処分を採用することの

可否を判断する資料とする。

　　4．4．1調査対象施設および調査方法

　我国の原子力施設の内調査の対象に選んだのは，原子力t（関する諸研究所および建設中または建設

準備中を含む原子力発電所等合計14施設の15地点である。これらの施設1こはあらかじめ依頼状と調査

票（付録3参照）を送付しておき，後日，同施設を訪問した折に調査票を回収すると共に，安全性評

価に必要な諸項目について，担当者‘ζ面接・調査した。現在我国では，いつれの施設‘ζおいても，廃

棄物を直接に地中に処分する方法はとらず，保管施設において管理している。それ故，安全性の評価

は廃棄物保管施設の立地場所または立地予定場所を対象CCして実施した。同場所において試料土壌を

採取し，密度・粒度分布等の物理特性値を測定すると同時に，陽イオン交換容量，原子力発電所から
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排出される放射性核種についての分配係数値等の物理化学特性値を測定した。（OS）

　第1章でも紹介したように，実際‘ζ放射性廃棄物を地中処分しその実績が豊富な国々の他にも，将

来廃棄物の最終処分法の一つとして地中処分を採用することを検討している国，あるいは地中処分に

関する基礎研究を積極的に進めている国は多い。これらの国あるいは研究施設CC対し調査票（付録3

参照）を送付し，回答を返送してもらうアンケート方式tζよって必要な資料を収集した。さら1ζ，ア

ンケートによって収集できなかった資料は公表された報告書・論文等によって補った。調査票を発送

した施設は合計24ケ国の26施設であり，この内有用な回答が寄せられたのは合計5ケ国の5施設で
あった。（ss）

　諸外国の廃棄物地中処分施設の内，特に豊富な経験を有するアメリカ合衆国およびカナダの施設は

直接訪問し，調査票（付

録3参照）に基づいて必要

な資料を収集・た・訪問　　顯づ　4
した廃棄物の地中処分場

はアメリカ合衆国9施設

カナダ1施設である。ア

メリカ合衆国の9施設の

内，5施設は原子力委員

ぷ折轄の研究所‘ζある地

中処分場，残り4施設は

民間の廃棄物地中処分場
である。（69）・（70）

　本節で調査対象ecした

諸原子力施設の位置を図

一4．6に示す。

o

＿『　／／一　～へ

β

曳

Oeh。

　　　プo

図一4．6　調査対象に選定した世界の廃棄物関連施設

　　4．4．2評価の前提と方法

　｛1）評価の前提条件

　安全性の評価は単位量（lCi／yr）の90Srが地中処分した固体廃棄物から地中に漏洩するものと仮

定して推定した人間の内部被曝線量率の値の大きさ1こ基づいて行なう。　したがって特定の施設に放射

性廃棄物を処分することによって受ける被曝線量率の人きさは，ここで得る線量率に廃棄物の処分量

（厳密‘こは放射性物質の漏出量）または処分可能量を乗じることによって得ることができる。廃棄物

を地中処分する場合の安全性について考慮する場合，決定核種は90Srであることが多いので，ここ

では90Srに注目すること‘ζする。もちろん土質条件等によっては，90Sr以外の核種が決定核種1こ

なることも考えられる。また，米国ロス・アラモス研究所のようcc　90Srの環境への放出量が他の核

種に比べて極端に少ない場合には，他の核種，例えば同研究所では超ウラン元素が決定核種になると

＊1974年12月以降はエネルギー研究開発庁（ERDA：Energy　Research　and　Development

　Administration）o
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思われる。いつれにしても，ここで問題にしているのは，当該施設のもつ核種移動‘こ対する阻止能力

の大小であって，当該施設によってもたらされる現実の被曝線量の大小ではないから，比較の便宜を

計り，1種類の放射性核種90S・について検討すること‘こする。

　地中に漏出した放射性物質が人間に摂取されるに至る経路として3経路，すなわち地下水を直接1こ

飲用する経路，農産物の経路，海（水）産物を摂取する経路を考える（図一4．1参照）。地下水あるい

は表面水の利用状態が把握できている場合を除き，地下水は一度表面水（河川水，湖沼水等）あるい

は公共水域に達したら，その場で飲料水，擢概用水として利用されるものとする。また，処分場の地

下水は飲料用井戸，漕概用井戸あるいは公共水域まで最短距離を経て移動するものとする。ただし，

充分な調査‘こよって地下水の流動状態が把握されている場合には，その調査結果に従って，地下水の

移動経路長さを移動距離とする。

　年蒸発量が年降雨量を上回る処分場では，地中に漏出した放射性物質が地下水面にまで到達するか

どうかは疑問である。現にハンフォード施設では年間を通じて，地表面下6m以深の通気層では土壌

水分の変動が認められないとのことである。しかし，現段階では地中に漏出した放射性物質が地下水

面にまで移行することはないと断定することもできない。ここでは，地層の間隙が容量比で50％の水

を含む場合（つまり地層の飽和度が50％の場合）‘こ，地層間隙水は地下水面に向って移動すると仮定

して，通気層中での水分の移動速度を算出することにする。すなわち，水分の蒸発ecよる鉛直上向き

の水分移動の効果を無視する。つまり，年降雨量をγ（㎜／yr），地層の空隙率，飽鞭を各々f←）

’S（一）として，　蒸発の効果を考えない場合，雨水の年間平均浸透速度Va（cm／day）を次式で算出

することにする。ただし，通気層における雨水の浸透速度が実測されている

　　　　Va一量∫（　rO．5－S）（㎝／da・・　　　……………（・－32）

場合にはその数値を用いることにする。式（4－32）は乾燥地の現場容量すなわち上壌水分が重力の影

響をうけて移動を開始する限界土壌水分量が飽和度に換算して50％である（71）との仮定に基いて誘導

されている。式（4－32）を用いて雨水の浸透速度を推定した処分場はアメリカ合衆国ビィティ処分場

である。サバンナ・リパー研究所では降雨のうち30％が地下水にまで到達することがわかっているの

で，有効降雨357mm／yrを用いて・またケミ・ニュータリア・システム社バーンウエル処分場で

は1インチの降雨‘こより雨水は0．95インチ地中を浸透するとのデーターがあるのでこれを用いて浸

透速度を推定した。ニュークリア・フユーエル社ウエスト・バレー処分場では，我国の原子力施設の

安全性を検討する場合と同じ仮定を採用して，浸透速度を地下水流速の1／10であるとした。他の処

分場については実測浸透速度を用いた。

　環境因子の値がある幅をもって与えられている場合には，安全側つまり，推定する内部被曝線量値

が大きくなる側の数値を採用した。また環境因子についての情報が得られない場合には，我国の原子

力施設の安全性を評価する際に用いる基準値（表一4．10参照）を用いた。地層の空隙率∫，土壌の

密度p，帯水層の厚さdの基準値は各々0．40，2．65g／c㎡，1mである。

　｛2）評価方法

　放射性廃棄物の地中処分場および廃棄物保管場の安全性を評価するための指標として用いる内部被

曝線量Dsの評価式として式（4－23）を用いる。すでに述べたようtC，式（4－23）1こおいて，環境へ
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の放射性核種90Srの漏出率を単位規模（1Ci／yr）とするため，得られる線量率Dsは当該施設周

辺の環境が天然の状態で有する放射性物質の移動を阻止する能力の大きさを表わす指標となる。ここ

では，各施設についてD5を算出し，　おのおのの施設の相対的安全性を比較する。

　地層への90Srの漏出率1Ci／タrは，　例えば，出力200万kWeのBWR型炉から発生する廃棄物20

年分を全てセメント固化し，コンクリート・ピット中に保管するとし，事故率0．1％を想定した場合

の90Srの漏出率に相当する（表一4．3参照）。

4．4．3原子力

　　施設の特性

　各施設の相対的

安全性を評価する

のに必要な環境因

子値を整理して，

我国の施設につい

ては表一4．15と

表一4．16に，ま

た外国の施設につ

いて表一4．17と

表一4．18に示す。

表一4．15および

表一4．16に示し

た我国の廃棄物保

表一4．15　我国の放射性廃棄物保管場周辺における食物の摂取

土壌の性質 摂 取　率

朧1 国
降水量

高秩Yr
kdsr

高戟^9

C．EC．

ﾊe（吻
土壌類型

水産物

X♂ay
農産物

X♂ay
飲料水
P／匂ay

A Japan 12 11 ‘Sand 300＊ 1000＊ 2．2＊

B Japan 1300 1　30 ‘242 300＊ 1000＊ 2．2＊

CD Japan

iapan
2500
Q000　　　　　1

　　40
P　　65

i56：　70

．Clay撃rand 300＊

R00＊

1000＊

P000＊

2．2＊

Q．2＊

E Japan 2100 700 i168 ‘Clay 300＊ 1000＊ 2。2＊

F Japan 2490　； 45 48 Silt 1300＊ 1000＊ 2。2＊

G Japa皿 12 ‘Silt ‘300＊
P

1000＊ 2。2＊
HIJ Japan

iapan

iapan

2490
P100
Q000

30
P0

T00

11

P41

Q46

Si“‘Silt

blay

i300＊

R00＊P3。。・

1000＊

P000＊

P000＊

2．2＊

Q．2＊

Q．2＊

K Japan 1400 10 60 Sand 1300＊ 1000＊ 2．2＊

L Japan、 1400 60 150 Silt 300＊ 1000＊ 2．2＊

M J。p。。！ 25 24 Sand 300＊ 1000＊ 2．2＊

N Japan　i 1460 15 27 Gravel 300＊ 1000＊ 2．2＊

O Japan 1415 150 123 Sand 300＊ 1000＊ 2．2＊

鍵）　＊印は標準値を用いたことを意味する。

　　C．E．C．：陽イオン交換容量

表一4．16　我国の放射性廃棄物保管場の特性

廃棄物 H 1．1 L2 1・3 f S ρ d V Va

保管場 m ㎞ km km 一 一　　　1 9％m3 m　’ cm／aay cl沸ay
．一 ． ・

A 15 1．0 0．15 0．32 0．80＊． 2．65 10 24．2 2．42

B 4 1．5 0．5 ！0．2 0．46 0．80＊ 1．68 45 77．7 7．77

C 7 1．0 0．15 一 0．37 0．80＊ 2．46 1＊ 1104 10．4

D 30 1．0 1．1 一 10．29 0．80＊． 2．51 1＊
！1．7，10・

1．7×103

E 3．5 0．6 1．0 一 ；0．48 　　　　　．O．80＊i 2．17 1＊ i　1・3 0．13
FGH 563

0．8

O．75

O．6

！；：；5°◆8

@0．5

L1・．750．6 0．40

O．33

O．45

0．80＊1

O．80＊
@　　　　i
n．80＊…

2．5212．65

Q．67

1＊

P9

P＊

346
Q59
@　8．6

34．6

Q5．9

O．86
1 20

一 0．72 一 0．36
0．80＊・　　　　　1

2．26 5 86．4 8．64

J 5 1．0 0．3 0．3 0．54 0．80＊1 2．14 1＊ 6．1 0．61

K 5 0．55 0．3 0．3 0．40 0．80＊ 2．54 1＊ 124 12．4

L 5 0．55 0．45 0．21 0．47 0．80＊ 2．28 1＊ 7．8 0．78

M 2 0．35 0．2 0．16 0．25 0．80＊ 2．49 1＊ 82．1 0．82

N 5 1．3 0．2 一 0．20 0．80＊ 2．95 1＊ 5．7×104 5．7×103

0 2 2．0 0．03 0．75 0．38 0．80＊ 2．49 1＊ 1．7 0．17

　　囲　＊印は標準値を用いたことを意味する。
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表一4．17　諸外国の放射性廃棄物地中処分場周辺における食物の摂取

放射性廃棄物地中処分場

Oak　ridge　Natlonal　Labo・

Savannah　Rlver　Labo．

Los　Alamos　Sc‘enいf‘cLabo．

Idaho　FallsN，R，T．S．

Hanford　Slte　200　Area

　　　　　　300Area
　　　　　　KE＆KW　Area
NFS　West　Valley　Bur‘aLSlte

CNS　Barnwell　Burlal　Slte
NE（］）Morehead　Burlal　Slte

NECO　Bcatty　Bur‘al　Slte

NECO　Sheffleld　Burlal　Slte

Chalk　Rlver　Nuclear　Labo、

Stlchlng　Reactor　Centrum

Pakistan　Instltute

AAEC　Res．　Estabt．

Babha　Atomic　Res．　Cc耐er

AAAAASSSSS

．S．A．

．S．A．

1『．s．A．

1’．S．A．

U．S．A．

Canada
｝｛011and

Pak）stan
Australial

lndla

降水徹

mm／y「

139
1190
460
217
150
150
159
102

1170

80
110
154

00300

壌の性質

000う釦1

127　　297　　　　　20

833　［150套　　　150

730　　25
680　12棄
950　150裏
1120
2200

摂

Clay　　　　　20　　　　250

Sハlt　　　　30　　1000＊

Tuff　　　　10　　1000＊　3．O

Sand　　　300＊　　1000＊　　2．2＊

Sarld　　　　　l5　　　　500　　　1．2

Sand　　　　15　　　500　　1．2

Gravel　　　15　　　　500　　　1．2

Sdt　　　300＊　　1000＊　 8．O

CIay　　　300＊　1000＊　2。2＊

Clay　　　300＊　　1000＊　　2．2＊

Sllt　　　300＊　　1000＊　 3．O

FIay　　　 300＊　　1000＊　　2．2＊

Sand　　　300＊　　1000＊　　2．2＊

Sand　　　300＊　　1000＊　　2．2＊

S‘lt　　　300＊　　1000＊　 2。2＊

Clay　　　 300＊　　1000＊　　2．2＊

Sllt　　　．300＊

㈲　＊印は標準値を用いたことを意味する。

　　‡印は推定値であることを意味する。

lO‘

10：

1

葵1ガ・

こ

字

lO≡2

aggregate

↓　

?{

／。・

・／　　
@診゜°

．．～

　　

@　
@．

D／

10－3

　｜0－5

cla’i

●

●● ●

10－L 10－3　　　　10－2

　　透水係数．crr／set’

lO－1 100 10：

図一4．7　土壌の類型と透水係数との相関

管場の特性のうち，地層の空隙率fおよび地下水の流速を推定する場合に用いる透水係数kは，現場

での実測値が得られた場合以外は，表一4．16に示した試料土壌の物理的特性を図一4．7および図一

4．8から決定した。図一4．7および図一4．8はすで1ζ報告された種々の土壌に関する報告（57）’（ss）’

（72）を整理して示したものである。また地下水の動水勾配は廃棄物保管場と地ト水流出先と考えられ
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る地点との標高差をその間の

水平距離で除した値を用いた。

また，特CCアンケート調査に

よって資料を収集した諸外国

の原子力施設のうち90Srの

分配係数値が不明の場合には

七壌類型から陽イオン交換容

量を推定し，図一3．7を用い

て，90Srの分配係数値を推定

した。

　評価対象施設が沿岸立地で

あるか，内陸立地であるかは，

表一4．16および表一4．18中

処分場から公共水域までの距

離L2の値によって判断するこ

とができる。ただし，施設が

人きな河の近くに立地する場

合はL2の値によっては判断で

きないので注意する必要があ

る。我国の施設は全て沿岸立

地，アメリカ合衆国およびカ

ナダの施設は全て内陸立地で

ある。

　文献のみによって必要な資

料を得た外国の施設はニュー

クレア・エンヂニアリング社

シェーフィールド処分場（71）

インドBh・bh・研究所∫ts）・（74）

訪問して得た資料を文献によ

って補った施設はニュークレ

ア・エンヂ・ニアリング社ビイ

ティ処分場，（71）’（？5）カナダ・

チョーク・リバー研究所（17）

である。

　我国の原子力施設およびオ

ランダStichting研究所では

まだ廃棄物は地中処分されていないことに注意する必要がある。ただ，現在でも廃棄物の保管と処分
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との境界が厳密に定義されている訳ではない。例

えば，フランスでは最終貯蔵と呼ばれている廃棄

物管理法（76）がインドでは処分と呼ばれている！73）

101

　　4．4．4評価の結果　　　　　　　　　　　　　　　＋一

（1｝姻の醗物保醐破全性　　　』＋
前述の評価および評価の前提条殊従、、，表．§・r

4．15および表一4．16の環境因子を用し、て縦　匡

：籔漂雰㈱場の安轍整理し　十一

　1C：／yrが地中に漏出することによって保管場

周辺の人間が受ける可能性がある内部被曝線量の　　　　1ピ

大きさ，あるいは保管場が天然の状態でもつ90Sr　　　　　lo

の移動を阻止する能力0）小ささは表一4．19より
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　図一4．8
明らかなように場所によ

って大きく変動する。電
　　　　　　　　　　　　　　　　　　表一4．19
気出力200万kWe規模の

原子力発電所から発生す

る廃棄物20年分の全量を

ドラム罐中にセメント固

化してコンクリート・ピ

ット中に収納し，ドラム

罐の破損率を0．1％とす

れば，fi　－4．19に与え

た内部被曝線量は，90s・

の移動を阻止する能力で

はなく，当該施設に廃棄

物を保管することの安全

性を表わす直接の指標と

なる。このような読み換え

を行ない，仮に廃棄物の

保管に割り当てられる被　　　　　　　した。

曝線量の増分を5mrem／

寸一¢☆．
　　　　°薫

○φ

●●

　●

・sx

　20　　　　　　　30　　　　　　　40　　　　　　　50　　　　　　60

　　　　空隙率，k；

土壌の類型と地層の空隙率との相関

我国の放射性廃棄物保管場の安全性

mre叫〆r　　　　　　yr

⇒灘…㌘翼1欝1一 地下水の利用を

K制した場合の

嵓??ﾊ推定値
@mrem／〆r

A 1．7　　　・9．2×102　　農産物1　2．2x10－1
B 7．5×10⌒×10『 @　農産物［・ 8．6

C 1．2×10　　　4．8×102　　飲料水　　1．1×10
D 1椰一“
E’一

e

旦　　一6．9×107

　9．3　　　　　水産物‘　1．3×10
@3．6灯05　　…一巾一〇　　一
@AA一一一@1．2×102

．．　ニー．＋＿　　．一・一＿

_産物‘　2．2
G 2．0×106 　　　　　　　　　　　　一’P　5．7×10　　農産物 9．3×10

H 5．5x10 2．Ox103　　農産物 4．9×10－17

1 6．7 　　　　←一　　一　　一　　一　’P．3×102　　水産物一1．5×104　　農産物
．

J 2．9×10’28

6．7　　　　－
O

K 8．2×107 3．1×10　　‘農産物 7．4×10
L 1．9×103

1。5×103　「夏一産物　　一

　　．一　－
@2．8×10－29－一

M 2．3×108－一一一一．一．

P．6x102

一

4．6

N

1．2×102　　農産物一一一一一一．・A－・一．

Q．2×10－1　水産物
V．5×104　　　産0 9．1×10－40

1．6×102　　　－

Q．2×10－57

囲被曝線量が10－70mrem／タr以下の場合はゼロと表示

yrとすれば，廃棄物の保管が放射線学的安全性を確保する面から許されるであろう施設はA，E，Jお

よび0の4施設であり，他の11施設についてはさらに詳しい評価を行なわねばならなくなる。ただし

何らかの工学的処置を講じたり，適切な土地利用の管理を行なって地下水の利用を規制すれば廃棄物

保管場の安全性はきわめて効率よく改善される（表一4．19第5欄参照）。　この場合にはB・C，D，
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G，1，KおよびNの7施設を除く8施設において廃棄物を保管できること‘ζなる。安全性を考える場

合の決定経路は農産物摂取の経路となる場合が多く，90Srが人の生活環境に出現するのに要する時

間も通常は数10年～数1000年となる。

　｛2）諸外国の廃棄物地中処分場の安全性

　表一4．17および
　　　　　　　　　　　　　　表一4．20　諸外国の放射性廃棄物地中処分場の安全性
表一4．18に示した

資料を用い，前述の

数学モデルによって

推定した各施設の安

全性を表一4．20に

整理して示す。表一

4．20は諸外国の各

放射性廃棄物地中処

分場の安全性が比較

的大きいことを示し

ている。

　オークリッジ国立

研究所の地中処分場

の安全性，つまり推

定被曝線量率1．7×

10－1m，em／y，は，

処分場付近の地下水

が最終的に流入する

放射性廃棄物の地中処分場

Oak　Ridge　Na　tional　Labo．

Savannah　River　Labo．

Los　Alamos　Scientific　I．abo．

Idaho　Falls　N．R．T．S．

Hanford　Site　200　Area

　　　　　　　　300Area
　　　　　　　　KE＆KW　Area
NFS　West　Valley　Burial　Site

CNS　Barnwel　1　Burial　Site

NECO　Morehead　Burial　Site

NECO　Beatty　Burial　Site

NECO　Sheffield　Burial　Site
Chalk　River　Nuclear　I．abo．

Stiching　Reactor　Centrum

Pakistan　Institute

AAEC　Res．　Establishment

Babha　Atomic　Res．　Center

内部被曝線

量の推定値

mrem／yr

影響が現わ

れ始めるまで
　　　　　　決定経路
に要する時間

　　y「．一

1．7×10－l　Il．7×102

0　　ll．2。10・
O　　　　　　　　l　l・2×105

0　　、1．3×104、
8i；：；1｝8：

0　　　　　　　　‘　1・2×106

0　　　　　　　2．6×106
4　

一〇1×4
・

1

　　5　　一　　〇　　1　　×　　680023000

1．3×104

3．4×107

5．6×104

2．6×103

3．4xlO2
7．6×103

4。6×105

1．1×104

物
産一一

水

　　水一一一料　　飲

農産物
農産物

囲　推定被曝線iが10－70mrerrレ／シr以下の場合は0と表示した。

と考えられるクリンチ川の水産物を摂取する場合‘こうけると考えられる被曝線量である。処分場付近

の地下水はまずホワイト・オーク・クリークへ集まるが，このホワイト・オーク・クリークの河川水

を飲用すると，推定被曝線量は約170年後にほぼ90rem／yrになる。　この数値は，諸環境因子値

が安全側に評価されているとはいえ，かなり大きな値である。同研究所処分場の廃棄物トレンチから

の浸出水中には約30，000dpm／mlの90Srが険出されたとの事実が紹介されているが，（69）これらのこ

とは同研究所1こおいては放射性廃棄物の地中処分が細心の注意をもって実施されるべきであることを

示している。

　バーン・ウエル処分場では，処分場から約600m離れた位置で採取する地下水を飲用する経路が最

も重要な経路（決定経路）になっている。また，カナダ，チョーク・リバー研究所では，オタワ河の

河川水を漕厩用水として用いて栽培した農産物を摂取する経路が重要である。一方，オランダStich－

ting研究所の廃棄物保管施設では敷地外の表面水を漕概用水に用いて栽培した農産物を摂取する経路

が決定経路になるものと思われる。
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　　4．4．5安全性の比較

　表一4．19と表一4．20とを比較すると，我国の廃棄物保管場の安全性は諸外国の放射性廃棄物地中

処分場に比べて低い傾向があることがわかる。その原因を，これらo）施設の特性を表わす環境因r一の

値（表一4．15～表一4．18）を比較することにより検討すると，ほぼつぎのようにいえよう。まず第1

に諸外国の施設の土地の広さを挙げることができる。｛弛を広く利用することができるために，処分

場と飲料用地下水採取用井戸までの距離Ll，公共水域までの距離L2，漕概用地ド水の採取）←戸まで

の距Xt　L3等が我国の施設に比べると大きい。　第2に，我国の施設に比べると外国の処分場では地下

水位が深い。第3に諸外国，特に米国・カナダの地中処分場は一般に雨量が少ない。しかも，ニュー

クリア・エンジニアリング社ビィティ処分場，ハンフォード施設等々では年降雨量よりも年蒸発量の

方が大きい。このことは，放射性物質の輸送媒体である水の移動速度が遅いことを意味している。そ

れ故処分場の安全性はより向上することCCなる。その他の環境因子の値は我国と諸外国とであまり大

きな差異は認められない。

　我国の廃棄物保管場のうちE，J，0の各保管場の安全性は，米国・カナダの地中処分場の安全性に

比較して劣ってはいない（表一4．20参照）。この原因は，これらの保管場では環境因f・のうち特に分

配係数値が大きく，しかも地ド水の流速が小さいことである。このことは，仮に土地がせまく処分場

から問題となる場所までの距離を長くとることができなくても，上地がせまいことの影響を他の環境

因子で補いうることを示している。つまり，土地がせまいということは地中処分場の立地を棄却する

絶対的な理由にはならない。勿論，土地がせまく，その影響を他の環境因f一で補えない場合には処分

場を立地させることはできない。

　表一4．19をみると解るようtC，地中処分場の安全性は地下水の利用を規制することccよって大幅

1こ改善されている。このことは，地中処分場の管理を厳格にしたり，廃棄物の保管・処分に何らかの

工学的防護処置を講じることによって，安全性が大きく改善されうることを示している。実際，放射

性物質の地中への移行量qoと被曝線量とはここで採用したモデルでは比例関係‘こあるから，廃棄物の

固化材をコンクリートからビチューメンに変えることにより浸出率が103倍小さくなれは，地中処分

場の安全性は103倍改善されることになる。結局，我国において放射性廃棄物を諸外国の廃棄物処分

場と同程度の安全性のもとで処分するためには，安全性の向上に有利な環境因子値をもった処分場を

探すと共に，何らかの工学的防護処置を講じる必要があるといえる。

　　4．4．6まとめ
　我国の原子力施設敷地内sc設けられた，あるいは設けられる予定の放射性廃棄物の管理保管施設，

および米国・カナダの放射性廃棄物地中処分場を訪門するとともに，その他の国の廃棄物管理施設に

ついてアンケート調査を実施して，各施設の環境特性値を把握した。アメリカ合衆国およひカナダで

は，第1章で紹介したように，放射性廃棄物の管理方針は次第に厳格になりつつある。とりわけ，カ

ナダ・チョーク・リバー研究所では極低レベルの放射性廃液を除く全ての廃棄物を保管廃棄するよう

に管理方針を変更している。

　現在，世界の各地で，放射性廃棄物が実際‘こ地中に貯蔵あるいは処分されている。とりわけ，アメ

リカ合衆国においては，原子力発電所から発生する核分裂生成物を含む低レベル放射性問体廃棄物の
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処分については，すでに解決済みの問題であるとされている観が強い。しかし，これらの事項は放射

性廃棄物の最終処分の技術として，地中処分法が完成された技術であることを意味しない。それは，

例えば10　・Ci／yr以上の超ウラン元素を含む廃棄物を将来の技術革新を期待してとりあえず20年間，

再びとり出すことができるような方法で工学的に貯蔵したり，高レベルの核分裂生成物廃棄物を西暦

2000年を目標に工学的に貯蔵したりしようとする試み（η）などから伺うことができる。

　放射性廃棄物の地中処分場において，単位量（1Ci／ヲr）の90Srが地中に漏出すると仮定して，地

中処分場の安全性を，処分の実施によって人が受けると思われる内部被曝線量の大きさを尺度にして

評価した。同じ評価モデルを用いて，我国および諸外国の施設の安全性を評価し比較した。本節の検

討によって明らかになった事項を整理するとつぎのようになる。

　（1）諸外国の放射性廃棄物地中処分場の安全性は，我国の廃棄物保管施設の安全性に比べると全体

的により大きいと思われる。その主要な原因は，土地が広くしたがって処分場から問題となる場所ま

での距離を大きくとることができること，および，降雨量が少なく蒸発量が多くそれ故地下水位が深

いこと，であると考えられる。その他の環境因子例えば士壌による放射性核種の分配係数値には大き

な差異は認められない。

　②　我国の廃棄物保管場の安全性は，施設の立地場所によって大きく変動する。条件の優れている

施設の安全性は，例えばアメリカ合衆国・カナダの地中処分場の安全性と同程度であると推定された。

このことは，我国においても適切な立地条件を備えた場所を探すことtcよって，諸外国と同程度の安

全性の下に廃棄物を地中処分することがロJ能であることを意味する。

　｛3）適切な工学的防護拠置を構じたり，有効‘こ処分場周辺の土地利用を管理すること‘こよって，廃

棄物保管場の安全性を飛躍的に向上させることができる。

　④　放射性廃棄物を地中処分すること‘Cよって生じると考えられる潜在的内部被曝線量をもたらす

放射性核種の決定経路は農産物摂取の経路となる可能性が人きい。

　｛5）表一4．19および表一4．20からもわかるように，廃棄物地中処分の影響が人の生活環境に現

われ始めるよう‘こなるまでには極めて長時間を女する。廃棄物地中処分の技術は現在なお完成された

ものではなく，今後の技術革新を期待できること等を考えると，我国において廃棄物を地中処分する

可能性を放棄する根拠は薄いと考える。安易に地中処分法を採用することをつつしまねばならないの

は勿論であるが，例えば，海洋処分法との比較・検討を充分に行なった後，慎重‘こ採否を決定すべき

であろう。

　4．5電算機による地中処分場の最適立地選定

　充分な事前調査によって必要な資料が整っている原子力施設敷地内に放射性廃棄物の地中処分場ま

たは保管場を選定することとし，その最適位置を電算機を用いて探索する方法について検討する。計

算は，地中処分場の立地を一般的立場から検討するために仮想の原子力施設敷地について行なった。

同敷地を覆う正方形格子網の格子間隔50mは，わが国の原子力発電所で実施されているポーリング調

査の密度，および地中処分場として必要と思われるスペース等から決定した。本章第1節および第4

節で行なった安全性の評価では，地下水流速，地下水位，地層の空隙率，放射性核種の分配係数値等

をいつれも一定値とみなし，敷地内での平均値ともいうべき値を用いていた。また，処分場から問題
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となる地点までの距離も安全側を考えて最短距離を用いていた。本節では，想定上の敷地であるとい

う制約はあるものの，地下水流速等の環境因子が場所の関数として変化するとし，また処分場から問

題となる場所までの距離を，実際‘ζ放射性核種が移動するであろう移動経路長さで評価する等の改良

を行ない，現場の特性をより具体的に考慮すること1こした。（78）’（79）

　　4．5．1評価の前提と評価方法

　地中に処分した放射性廃棄物から漏出した放射性核種が再び人間‘ζ摂取される経路として図一4．1

を想定する。すなわち，飲料水，農産物および海産物の経路がその他の経路に比べて重要であると考

えるのであるが，前節までの検討とは異なって，処分場の安全性を比較する場合にこれらの3経路が

常に併存するとは考えない。地中処分場候補地の地下水が敷地から直接海へ流出する場合にはt海産

物摂取の経路のみを考慮すればよく，川へ流出する場合には，河川水を飲料水・灌概水として用いる

場合tζ限って3経路‘cついて検討すればよい。また地下水が内陸部へ流入する場合には，常に3経路

を評価の対象として選ぷ必要がある。

　地中処分場の最適立地を検討する想定敷地を図一4．9に示す。敷地は南を海，西を川で区切られ，

北および東で陸に接している。東西約1km，南北約0．5kmで面積は約54万㎡である。敷地内の地下

水は後述するように，一様に海に向って流れてはおらず内陸部へ向う場合も，河川へ流出する場合も

ある。また敷地内には，地層の不連続面や岩石の裂け目に沿って地下水が流れる，いわゆる水筋は存

在せず，地下水の流動状態は時間によって変化しないものとする。地中に処分された廃棄物によって

生じる内部被曝線量は前節と同じく単位量（1Ci／yr）の90S・が地中‘こ漏出する場合について評価す

る。地中処分場の最適性は試算された公衆の構成員に対する被曝線量の推定値が低い場所，すなわち

被曝線量が最小の場所を地中処分場の最適地であると判断する。
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図一4．9　廃棄物処分場を立地させるために想定した原子力施設敷地
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　図一4．1の経路について，人の受ける潜在的内部被曝線量を評価する式として式（4－23）を用いる。

式（4－23）の計算においては，飲料用地下水および漕慨用地下水の採取用の井戸は，原子力施設の敷

地境界から30m以内には存在しないものと仮定する。したがって，敷地内地下水が内陸部へ流入する

場合には，地中処分場候補位置から敷地境界までの地下水の流動経路長さに30mを加えてLlおよび

L3の評価値とする。　またこの地下水は敷地境界から，境界1こ沿って最長距離を通って海へ流出する

としてL2を評価する。　敷地内地下水が直接‘こ海へ流出する場合には地下水飲用の経路，農産物摂取

の経路は考慮しなくてよいから，Ll＝L3－。。とする。一方，敷地内地下水が直接‘c河川へ流出する

場合には，河川水が河口で採取されて飲料水・漕漉水として利用されるものと考え，3つの経路のす

べてを考慮する。ただし，河川内での90Srの希釈・拡散効果を無視する。

　　4．5．2最適立地場所の選定

　（1）想定した原子力施設の特性

　図一4．9に示すように，原子力施設の敷地を格子間隔が50mの正方形格子網で覆った。したがって，

敷地内の任意の格子点座標（1，J）によって敷地内の任意の位置を代表させることができる。施設敷

地内‘こおいては地中処分場を選定するたδ5に必要な諸資料が収集されており，おのおのの値が各格子

点における値で代表されるものとする。図一4．10はこれらの格子点での地下水位を敷地前面海域の

海水位を基準として与えたものである。図一4．10から得た敷地内地下水の等水位線図を図一4．11

に，また地下水の速度分布を図一4．12に示す。格子点における地下水流速の計算1こはDarcyの法則

式（4－33）を用い，透水係数kの推定にはKozenyの公式，（St）式（4－34）を用いた。
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図一4．11および図一4．12より敷地内地下水の一部は直接‘ζ海へ，一部は川へ，さら‘こ一部は内陸

部へ流入することがわかる。さら‘c，式（4－23）を用いて被曝線量D5を推定するのに必要な環境因子

の値を図一4．13に示す。すなわち，同敷地内の土壌は海の影響を受けた区域，河川の影響を受けた

区域，および山地部，平地部の特性を表わす区域からなり，各区域の環境因fが図一4．13で与えら
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れるものとする。上記以外の環境囚子

は場所‘こよって変化しない定数と考え

て表一4．9を用いる。

　〔2｝立地選定

　地中処分場の最適位置を選定するた

めの計算のフロー・チャートを図一4

．14に示す。計算の実施にあたっては

計算時間を節約するため‘こ，被曝線量

を注目格子点とその上下左右の計5個

の格子点について計算し，これらの格

子点の被曝線量を比較し順次被曝線量

の低い方向に格子点を移動させる方法

を採用した。式（4－23）中に含まれる

地下水流速の評価値Vは，地下水の流

線長さをその経路に沿って地下水が移

動するに要する時間で除した値を用い

た。つまりこの地下水流速の評価値V

は，格子点毎CC異なる地下水流速の流

線上での平均値を表わしていること‘こ

なる。格子間での流速はとなりあう2

つの格子点における流速から線型補完

して推定した。
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図一4、14処分場の最適位置を選定するための計算フロー・チャート
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　図一4．15は計算の出発格子点から処分場立地

の最適格子点‘こ至る計算順序を示したものである。

図一4．15中○印は線量を評価した格子点を，◎

印は5個の評価格子点の内，線量が最小になった

格子点（線量極小格子点）を表わす。図は，（10，

5）→（10，6）→（11，6）→（11，7）→（11，8）0）llVlcc

移動し，地中処分場として最適な位置に到達する

様子を示している。明らかに，このような計算方

式を採用すれば，敷地内‘こ式（4－23）で与えられ

る被曝線量が極小になる格子点が複数個ある場合

ccは，1回の計算では全ての線量極小格子点を得

ることはできない。敷地内に線量極小格子点がい

くつあるかを判定するための数学的‘こ厳密な方法

はない。ただし，地下水の等水位線図等を参照す

ること1こより，このような格子点がいくつあるか

を推定することはできる。すべての線量極小格子

点を探し出すのに要する計算川数は，線量極小格

子点の数のたかだか2倍であると考えられる。ま

た，計算IC要する時間は，出発格子点の選び方tc

よって大きく変化する。出発点を合理的に選ぶ‘こ

は，本章第3節で検討した地中処分場の立地条件

を有効に参照することができる。計算の出発点を

変化させて得たすべての線量極小格子点を図一4

．9に示す。図中の格子点に付した数値は，当該

格子点から1Ci／Vrのgo5・が地中に漏出した場

合‘こ人体が受けると考えられる内部被曝線量

（mrem／yr）を表わす。図一4．9は敷地内に被曝

線量が極小‘こなる場所が3箇所，すなわち（6，7），

（11，8），（17，6）あることを示している。この内，

被曝線量が最小‘こなる場所は（17．6）で，被曝線

ft　D5は1×10－70mrem／yr以下，放射性物質の

10
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［
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寸ーー「

一

1・8

　　1　　：
一＿＿L＿」
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図一4．15　処分場最適立地位置の探索手1頂

Iu

13

12

ユ1

10

　9　　10　　ユ1　　12　　13　　1L　　15　　16　　1T　　18　　19　　20

図一4．16　線量極小格子点（17・6）周辺での
　　　　　　90S’の移動経路

流出先は海で，流出‘こ要する時間は4．1×104年，移動する経路長さは790mである。この結果，敷

地内に放射性廃棄物の地中処分場を選定する場合，処分した廃棄物から漏出する放射性物質‘こよって

受けると考えられる放射線の被曝線量を最小にするため‘ζは，上記3地点のうち（17，6）を選べばよ

いことになる。

　線量極小格子点付近での90S・の移動経路‘こついてさらに詳しく検討する。図一4．16は，線量極

小格子点（17，6）‘こ放射性廃棄物を処分した場合‘こ，どのような経路で90S・が移動するかを計算し
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て図示したものである。格子点

（17，7）を除き他の格子点の地

下水はいつれも敷地の南の境界

を経て海へ流出することを示し

ている。各格子点での評価値を

整理して表一4．21に示す。

表一4．21 格子点（17，6）周辺での相対的安全性（立

地条件）の比較

　　4．5．3考　　　察

　放射性廃棄物地中処分場の最　　　　　　　　　　　＊：原子力施設敷地境界までの移動経路長さ。

適立地場所を選定するために想

定した原子力施設を1辺50mのIK方形格子網で覆い，適当な格子点から出発して，式（4－23）で定ま

る被曝線量が極小になる格子点を電子計算機を用いて求めた。放射性廃棄物を地中処分する場合‘こは

コンクリート・ピットを構築したり，地下傘さらには地中ダム等の土木工事を施工して，廃棄物の処

分環境を改善することもあるが，本節ではこれらの処置が放射性物質の地中への漏出量を少なくする

ための施策であるとみなし，これらの施設を用いる場合については検討しなかった。これらの工学的

防遵設備・構築物の効果を正確に評価するためにはなお多くの研究が必要である。しかしながら，式

（4－23）からも容易‘ご理解できるようc（t本章で用いる数学モデルにおいては，放射性核種の地中へ

の漏出量gOと内部被曝線di　Dsとは比例関係にある。　したがって，これら構築物の効果をgOに反映さ

せることができれは，本節で提示した手法によりその効果を評価できる。被曝線量は地中処分場の安全

性を評価する上で重要な核種である90Srが，1Ci／yrの割合で地中に漏出する場合‘こついて計算し

た。上述のようic　gOS・の地中への漏出量90と被曝線量D5とは比例するので，90Srの漏出量が100

Ci／yrであれば，被曝線量は得られた値の100倍‘こなる。それ故，放射性廃棄物を地中処分すること

により人体が受ける被曝線量0）許容値が別の検討の結果として与えられれは，簡単な計算にょって当

該地中処分場で安全に地中処分できる廃棄物量を知ることができる。

　原子力施設の敷地を4区域に分け，おのおのの区域について土壌の密度ρ，通気層の厚さH，帯水

層の厚さdおよび放射性核種の分配係数値kdを与えた。　地下水位は敷地内の各格子点毎に与え，

Darcyの法則によって地下水流速を計算した。　さらに，地下水流速が格子点間では格子点からの距離

に比例するとみなし，任意の処分場候補地から敷地境界に至る核種の移動経路と移動に要する時間と

を計算した。この計算によって，人体1こ対する被曝線量を推定する場合tC，図一4．1の3経路のすべ

てを常に考慮するという不合理を除くことができた。しかし，降雨時の地下水流量の増大，季節的な

地下水位の変化等による地下水流況の変動および，格子間隔の粗密による計算精度等‘こよって，放射

性核種の移動パターン，ひいては人が受けると考えられる被曝線量を誤って推定する危険性，すなわ

ち予測の信頼度を評価することはできなかった。これらの問題は地中処分場の立地選定を行なう場合

の経済的問題、心理的社会的問題ともあわせて今後の研究課題である。

　放射性廃棄物を地中処分することによって受けると考えられる内部被曝線量を推定する場合に必要

な変数はすべて直接に実測することができる量である。したがって，放射性廃棄物の地中処分場を立

地させる場合，あるいはその影響評価を行なう場合の評価精度は，どの程度の実測が技術的に可能で

90Srの移動

位　　置

内部被曝線

ﾊの推定値．

emrem／yr
移動方向

移動に要す

驕@時間
移動経路長＊

yr

（17，6） ＜10－70 南（海） 4．1×104 7．9×102
（18，6） 1．4×10－13 南（海） 2．4×102 i2・5×102
（17，7） 4．5×10－9 北（陸） 1．1×103 4．2×102
（16，6） ＜10－70 南（海） 6．8×103 7．3×102
（17，5） 9．3×10－14 南（海） 2．5×102 2．0×102
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あるか‘こよって変わる。変数（環境因子）の値の変動域と，社会的・経済的・技術的に要求される測

定精度，測定数，測定頻度等々を考慮して，状況に応じた実測の指針を設定する必要があろう。

　また計算精度を向上させるためには，例えば放射性核種の地中での移動経路を推定する場合に，格

子間隔をさらに狭くする等の配慮が有効であるが，格」三間隔の粗密は被曝線量を計算するのに必要な

諸因子の値が持つ精度とのかねあいによって定めるべきである。

　計算機を用いて，地中処分場として最適な位置を選ぶ本方法は，例えば，原子力発電所敷地内に放

射性廃棄物の保管場，地中処分場を選定する場合に有効なだけでなく，一般廃棄物・産業廃棄物等を

処分する場所を選定したりする場合にも適用できる。

　　4．5．4まとめ
　本節の検討によって明らかになった事項を整理して示すとつぎのよう‘こなる。

　（1）想定上の原子力施設の敷地においてではあるが，種々の環境因子が場所によって変化する場合

について，安全性を確保する立場から廃棄物の地中処分場を最適立地させる方法を提示し，その適用

例を示した。本方法は廃棄物地中処分場の最適立地位置を選定するための有効な手法となる。

　t2）本節では，環境因子の値を場所の関数として与えた他，地中処分場の立地条件として重要であ

る処分場から問題となる地点までの距離の評価値を，放射性核種が実際に地中を移動するであろう経

路の長さで与えた。このような，より現実‘こ近い状態で安全性を評価するためには計算機を導入する

ことが有効である。

　｛3）本節で示した処分場の最適立地位置の選定例では格子間距離を50mとした。この格子間距離は

我国の多くの原f’力発電所で実施されている地質調査用ボーリングの間隔の内，やや狭い側の値を考

慮して定めた。この格子点間隔は計算精度を向上させる目的で，細かくしても全体としての有用性は

必ずしも向上しない。収集すべき環境因子値の変動，立地させるべき処分場の面積等を考慮して設定

すべきである。現状では，格子点間距離を小さくすることによる計算精度は，放射性核種の地中での

移動経路長さを評価する場合に最も著　しく改善されると思われる。

　（41計算機を用いて，地中処分場として最適な位置を選定するための本方法は，原子力発電所敷地

内‘ζ放射性廃棄物の保管場・地中処分場を立地させる場合に有効なだけでなく，例えば地下水汚染に

よる影響を最小にすることを目的にして，一般廃棄物・産業廃棄物の埋立処分場を立地させる場合等

に有効であると思われる。

　4．6地中処分場の立地要件

　放射性廃棄物の保管廃棄場あるいは地中処分場を立地させる場合には，廃棄物中‘ζ含まれる放射性

物質が地中に漏出しても，周辺住民が著しい放射線障害をうけることがないように所定の広さの敷地

を確保するべきであると考える。原子力発電所の立地1ζ際してはすでに居住制限区域，居住禁止区域

等の土地利用の制約が課せられており，こうした区域の設定方法についてもすでに一応の考え方が提

示されている。（ac）　特に廃棄物の地中処分場においては放射性核種の地中での移動速度が極めて遅い

ため，このような土地利用の制限区域を合理的に設定することによって潜在的な放射線障害の程度を

著るしく改善できることが試算によって示されている。（as）このような指摘が妥当であることは，例え
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ば本章第3節および第4節の検討結果からも容易‘こ推定することができる。

　本研究では，放射性廃棄物の地中処分場を立地させる場合に，処分場周辺の住民が限度以上の放射

線障害を受けないためCC必要な処分場敷地の広さについて検討し，処分場敷地の広さの決定方法，土

地利用制限区域の決定方法について提案する。さらに，これらの土地利用の制限区域が処分場周辺の

目然環境因子の変化によってどのように変化するかを明らかにする。放射性廃棄物を地中処分するこ

とCCよって生じる地圏・水圏環境の汚染‘こより人体が受けるであろう放射線障害を，限度以下に維持

するために廃棄物処分場が有するべき最小の敷地面積をここでは立地要件と呼ぷことにする581）’（82）

　　4．6．1評価の前提

　放射性廃棄物地中処分場で，処分された廃棄物から地中に漏出した放射性核種は通気層中を移動し

て地下水層に達する。さらに，放射性核種は地下水層内を移動して，ついには人の生活環境に出現す

ると考えられる。ここでは，人‘こよる放射性核種の摂取は，地下水の直接飲用の経路と，地下水を漕

概用水に用いて栽培した農産物を摂取することによる経路とが主であるとみなし，これら2つの経路

による人体の内部被曝CCついて検討する。地中処分された廃棄物からのスカイ・シャイン放射線およ

び直接γ線による外部被曝‘ζついての検討は別の機会に譲る。

　地中処分場の立地要件CCついて検討するために想定した原子力施設の敷地を図一4．9‘こ示す。図中

の位置（6，7），（11，8）．（17，6）は，それぞれ前節で述べたように，当該位置において放射性核種が地中

に漏出した場合を想定し，計算によって推定した人体の内部被曝線量が極小になる位置（線量極小格

子点）である。潜在的内部被曝線量の推定値は位置（17，6）が最小で，位置（11，8），（6，7）の順‘こ

大きくなる。ここでは，廃棄物の地中処分場（100m×100　m，【kl積1万㎡とする）を位置（17，6）

に立地させると仮定する。図一4．9の敷地について想定した地下水等水位線図を図一4．11cc，環境

囚臼直の分布を図一4．13に示す。本節では図一4．9の敷地を1辺が10mの正方形格f－maで覆い，対

応する位置の環境因f’の値を格f点における値で代表させることにする。

　　4。6．2立地要件設定の数学的基礎

　｛1）基礎方程式

　本節では，廃棄物地中処分場の立地要件を処分場周辺地下水の汚染程度CC基づいて設定する。放射

性核種の地下水中での濃度を記述する基礎式として，つぎの2次元非定常輸送拡散方程式を用いる。

すなわち，

芸＋」子・器☆（　　　∂cDx　　　∂x）＋☆（Lly　sc）

　　　　　　　　　　　　　　　一妾㊥一☆・v・C）一・｛c＋1テlp9｝

一方，放射性核種の土壌との反応を記述する式としては次式を用いる。

9＝kd・c

ここに，C，g：放射性核種の各々地下水中，　L壌中の濃度
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一・・◆◆… @σσ・…　　（4　－36）



　　　　　　　　　　　仇・巧：各々地下水中での放射性核種の拡散係数

　　　　　　　　　　　VX・Vγ：各々X・y方向の地一ド水流速

　　　　　　　　　　　2　　：放射性核種の崩壊定数

　　　　　　　　　　　ρ　　：地下水層を構成する土壌の密度

　　　　　　　　　　　f　　：地下水層の空隙率

　　　　　　　　　　　kd　　：放射性核種の地下水とL壌との間の分配係数

　本節では，地下水層の空隙率fが一定であると仮定している＊他は，ρ，kd・VX・Vγ，Dx，防は各々

位置（X，y）の関数である。拡散係数Dx，ργは各々次式で与える。（鴎）

　　　　　Dx；伽lVx｜十Dd
　　　　｛　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　’’’’’”・・・・・…　（4－37）
　　　　　Dγ＝伽lvア1十Dd

　　　　　　　　ここに，ρh：杷準拡散係数

　　　　　　　　　　　　Dd：分子拡散係数（定数）

　式（4－36）を式（4－35）に代入し，さらlc

　　　z；一一　Kf・1＋’7＝fL・kd

なる変数変換を施こすと，次式を得ることができる。

　　　　　∂c　　∂　　　∂o　　　∂　　　∂c　　　∂

・… @tt・一・・・・…　（4－38）

τ万・Dx－5Tx）＋一可（Q・a）一一5r。（v・・C）一☆（v・C）一…C…・4－39）

本節では，地下水中の放射性核種濃度を推定する基礎式として上式を用いる。地下水中での核種濃度

を推定するのcc，一般的に式（4－39）を用いるには問題があるが，2次元輸送拡散方程式で地下水中

の汚染物質濃度を推定できるような地層も存在することが確かめられている。L84）

　（2）数値解法

　基礎式（4－39）は解析的に解くことができない。ここでは式（4－39）をCrank－Nicolson型の差分

で近似し、逐次過緩和法（S．0．R．）によって数値的に解くことにする。輸送項の差分については，設

定した座標軸に対して流速が正である場合には後進型の，負である場合には前進型の差分を採用した。

Vx，　Vrが共に正の場合の差分近似例を示す。

　当該敷地を正方形格子網で覆い，位置（X・y）を格子点（t，ノ）；（t△X・ノムy）で表わす。格子

点（i’ノ）における時刻nでの地下水中核種濃度をo£ゴとすると，時刻n＋1での核種濃度oけ1は

つぎのように与えられる。

　　　　°詰’一゜㌻1＋両

句一E｝A｛（k－A）・；ノ＋B（・紺，ノ＋Cl．、，ゴ）＋・（咽，」＋・仁1．ノ）

＊　本節で行なう解析において不可欠な仮定ではない。他の環境因子と同じく場所の関数として

　変化させることができる。
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　　　　　　　　＋F（鳴！、＋c；ゴ．1）＋G（o誤1＋c；ゴ＋1）｝－C鵠

ここに，ωは緩和係数，苗」は格子点（t，ノ）において濃度を逐次計算する場合の補正量である。k，A

・B・D’F・Gは各々差分近似に関する係数で，格子点（t，ノ）についてつぎのように与えられる。

k－（△x）2／△t＝（△y）2／△z－（α）2／△t

A→｛靴∫段（・＋一｝・ノ）＋Dx（ε一÷の＋∋（り＋一丁）＋⇒（り一丁）

　　＋蝋・一丁の＋・V」（　　　　　　1tsノー　　　　　　2）｝

・一 �w（・＋÷・ノ）

・一 囃p一一ご・ノ）＋丁　Vx（・一†・ノ）

㌔丁巧回一十）＋号・・（り一÷）

　　　　G－÷巧④＋÷）

　設定した正方形格子網の境界では，地下水中の放射性核種の濃度勾配が一定，すなわち∂20／∂㎡

＝∂2C／∂y2＝Oと仮定した。　それ故，例えば設定したx軸の右端境界格子点の核種濃度は次式で与

えられる。

　　　　培1一培1＋ω句

　　　　E輌ゴー2（0灯，ノ＋C『，1，」）－0蹴‥0『．2，」－C汚一Cl，ゴ

　核種濃度の初期条件は，処分開始時に処分場地下の地下水を除き，全ての場所での核種濃度はゼロ

とした。また地中に処分した放射性問体廃棄物からは放射性核種が定常的に一定速度で地下水中へ漏

出すると仮定し，処分場直下の地下水中の核種濃度は常に一定に保たれるものと想定した。

　計算のフロー・チャートを図一4．17に示す。

　（3）数値計算

　合計電気出力が200万kWeの原子力発電所の耐用年数を20年とし，同発電所から20年間9ζ発生する

放射性廃棄物の全量をセメント固化し，容器にいれずに1度に地中に埋設すると，廃棄物から地中へ移

行する1年当りの放射性核種量は2．17×IO4　Ci，その内90Srの占める放射能量は1．68×IO3　Ciで

あると推算されている（表一4．3参照）。　廃棄物をセメント固化して地中処分する場合には，地中処

分の安全性を支配する決定核種がgo　Srになる場合が多いから，ここでは地中へ移行する放射性核種

の内，特｛C　90Srに注目して検討する。　想定した廃棄物の埋設場（面積1万㎡）において，廃棄物か

ら地中へ移行する90Sr　1．68　X　lO3　Ci／yrが埋設場直下の地下水層（厚さ1mとする）中で地下水に

よって一様に希釈され，しかもこの地下水中90s・濃度は一定に保たれるものと仮定する。この地下水
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中90Sr濃度は，

　　1．68×　103Ci
　　　　　　　　一1．68×10－1
100m×100m×10m
　　　　　　　　　　（LtC　i／m　l）

立地要件を設定するために用いる

計算のフロー・チャート

10’2

10≡も

となる。

　一方，図一4．13で設定した環境因

子以外の，計算に用いた環境因子の値

はつぎのとおりである。すなわち，標

準拡散係数伽＝1．Ocm，分子拡散係

数Dd－10－5、㎡／、ec，地層の空隙率

f＝0．40，　地層の透水係数k・＝6．9

×10－2cm／sec，90Srの半減期tlR

＝104日，である。

　時間ステップ幅を0．05日，空間ス

テップ幅を△x＝△y＝10mとして，

すでに述べた数値解法によって算出し

た90s’の廃棄物埋設場周辺地下水中濃

度分布を図一4．18および図一4．19‘こ

示す。図一4．18は10年後1こ期待され
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図一4．18　処分場周辺地下水中の90Sr濃度　　　図一4．19

　　　　　　の分布（10年後）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　－189一
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　　地下水中90Sr濃度の経時変化

　　（海岸線に平行な250m内陸側の値）



る90S’の地下水中濃度分布を，また図一4．19は海

岸から250m離れた格子線（J＝26）上の90Sr地

下水中濃度の時間変化を図示したものである。処分

後時間の経過と共に増加する立地要件を整理して表

一4．22に示す。

　一方，基礎式（4－39）の右辺をゼロとおいて定常

解析することによって得た90s・の地下水中濃度の

推定定常分布を図一4．20に示す。

　　　　表一4．22　立地要件の経時変化

廃棄物処分後 地下水の利用 地下水の利用＊
の経過時間 禁止区域 規制区域

y「 （×104㎡） （×104㎡）

10 4．5 5．8

20 6．3 8．0

30 7．4 8．9

40 8．1 10．0

50 8．9 10．8

60 9．5 11．2

平衡状態 9．5 12．2

　66

　61

　56

　51

　46

　41

　36

　31

　26

　21

　16

　11

　6
　J＝1
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図一4．20処分場地下水中のgo∫・濃度の推定

　　　　定常分布
　　　　　（各環境因子が標準値をとる場合）

1

V
、、

、

〆

さ

’

〃

一

＼

’

＼

＊利用禁止区域の面積を含む。槽概用水源として
　の地下水利用を規制する。

　　4．6．3立地要件の設定と土地利用の制約

　放射性核種を含む食物を摂取することによって，人体が受ける内部被曝線量は次式を用いて推定す

ることができる。

　　地下水を飲用する場合

　　　　　　　　　　1d　C
　　　　Ds＝D　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　－一・・・・・・・・・・…　（4－4D）
　　　　　　　　2200tlfPC”

　　農産物を摂取する場合

　　　　』・搬莞　　　　　　……………（・－41）

　　　　　　　ここ‘　D5　　：潜在的内部被曝線量の推定値

　　　　　　　　　　　MPCw：公衆の構成員に対する放射性核種の飲料水中最大許容濃度

　　　　　　　　　　　D　　：公衆の構成員‘ζ対する線量限度

　　　　　　　　　　　Id，lp：各々飲料水，農産物の［1摂取量

　　　　　　　　　　　C　　：放射性核種の地下水（潅概水中濃度）

　　　　　　　　　　　CFp　：農産物‘こよる放射性核種の濃縮係数

　　　　　　　　　　　kd　　：放射性核種の土壌への分配係数

　本節では対象核種を90Srに限っているから，式（4－40），式（4－41）中の各変数の値は公衆の構

成員に対してMPCw＝4×10－7μCi／伝L（38）1）；3rem／y　r，（54）ld＝2，200　m　l／day，　Ip＝1，000

一190一



　　　　　　　　　　（22）
　　　　　　　　　　　kd＝70ml／言　となる。地中処分場周辺での人体の内部被曝線量の限度値g／day，　CFp＝　10，

を公衆の構成員に対する線量限度のレ／100つまり5　mrem／yrとすると，式（4－40）より地F水中の

許容90S・濃度は6．7×10－10　ptCi／m1，式（4－41）より農産物の潭概用水として用いる地下水中の

90S・許容濃度は2．1×10－12　Pt　Ci／m　1となる。

　地下水および農産物を摂取すること1こよって人体がうける潜在被曝線量を許容線量限度内‘ことどめ

るためには，図一4．18および図一4．20において期待される90S・地下水中濃度分布のうち，6．7×

10－loμC8／’ml等濃度線以内の区域では地下水の飲用を禁止し，また2．1×10－121tCi／耐等濃度線

以内の区域では地下水を漕概用水として利用することを禁止する必要があろう。つまり，6．7×1びo

ltCi／hl等濃度線で囲まれる区域を地下水の利用禁止区域，6．7×10－10　iLCi／加等濃度線と2．1×

10’12Pt　Ci／m　1等濃度線とで囲まれる区域を地下水の利用規制区域として地下水を漕概用水としてく

み上げることを規制することになる。地下水の利用規制区域の外側IC，濃度推定の誤差，環境特性値

の測定誤差，規制措置の徹底不備等による規制区域設定の誤差を補うために適切な濃度値を設定して，

安全を保障するための緩衝区域を設定すればよいと思われる。この緩衝区域は，廃棄物埋設作業の開

始後IC行なうモニタリング・データーを用いて次第に狭くしていくことができるであろう。放射性廃

棄物の埋設処分場は，この緩衝区域をも含めて地下水の利用規制区域全体をその内部に含むような敷

地を確保するべきであると考える。

　このような立地要件の設定には，将来にわたる安全性を現段階で確保しておくためCC，定常解析に

よる90S・濃度分布の推定値を用いること1こする。

　　4．6．4立地要件の変更

　前節で設定した廃棄物埋設場の立地要件は，90s・の分布を推定するモデルの種類，環境特性値の

変動，測定誤差等種々の因子によって変化すると思われる。ここでは，立地要件の変化の原因となる

諸因子の内，環境要因（特に，拡散係数，透水係数，分配係数，地層の空隙率）‘ご注目して，立地要件

がどのようCC変化するかを検討する。

　（1｝拡散係数伽

　現実の地下水層において拡散係数を測定した例は極めて稀である。河川・湖沼・海等での拡散係数

の実測結果によると，その測定精度はほぼ100　％つまり，拡散係数の実測は係数のオーダーを定める

のが目的であるとされている。ここでは標準拡散係数thが1．Ocmの場合を標準例（図一4．20参照）

として，1㎞が10．Ocm，0．1cmの場合について定常解析を行ない，得られた90S・の地下水中濃度

分布を各々図一4．21，0U－　4．22　ic示す。図一4．20，図一4．21，図一4．22を比較すると90S・の地

下水中濃度分布がほとんど変化しないことがわかる。このことは，立地要件の設定に際しては地下水

の拡散係数の実測あるいは推定精度がオーダー推定を可能‘こする程度でよいことを意味している。

　｛2）透水係数k，

　地層の透水係数は，現場揚水試験等によって比較的，精度・信頼度共ccよく測定することができる。

また，水位のデーターを用いて透水係数の面的分布を推定する方法も報告されている。（85）ここではk，

が6．9×10’2cm／secの場合を標準例として，　k・が1．4×10－1　cm／sec　，3．5×10－2　cm／sec，

6．9×10－3cm／secの場合1こついて定常解析した。透水係数が変化すれば地下水流速が変化するため
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図一4．21　標準拡散係数Dmが10倍（Dm　＝＝
　　　　10cm）の場合の90Sr濃度の定常分布
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図一4．22　標準拡散係数thがレ／10倍（伽＝
　　　　0．1cm）の場合のgo5・濃度の定常分布

式（4－37）‘こ従って拡散係数も変化する。地胎の透水係数が各々の値をとる場合の地下水利用禁止区

域，規制区域の面積を整理して表一4．23に示す。同表をみると透水係数が変化することによって処

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　分場の立地要件がかなり変化
　表一4．23　環境因子が種々の値をとる場合の立地要件の変化

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　することを示している。地下

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　水の利用規制区域は透水係数

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　の増加に伴って広くなる。透

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　水係数は比較的精度よく測定

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　することができるから，立地

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　要件の設定に際しては透水係

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　数の測定箇所を増す等して，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　透水係数値の代表性・信頼性

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　等を高めることが必要である

　＊処分場と地下水利用禁止区域の面積を含む。　　　　　　　　　　と思われる。本研究では，便
＊＊標準状態の値は以下の通り，f＝0．4，たs＝6．9×10’2　cm／sec，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　宜上全敷地にわたって透水係
　　囮＝（45，60，70，80）ml／逐，（図一4．13参照）。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　数は一定と仮定しているが，

透水係数が位置によって変化するとしても解析には支障がない。

　｛3｝分配係数値kd

　放射性核種の分配係数値は地下水と土壌とを定めればほぽ一定値となり，あまり変化することはな

い。しかし，多量の廃棄物を埋設したりすれば，特にセメント固化体等を埋設すると地一ド水中のCa十

掩等の共存イオン濃度が変化するため，分配係数値も変化する（第3章第2節参照）。　ここでは図一

4．13で与えた分配係数値を標準例として，分配係数値が1．5倍の場合と0．5倍の場合とについて定

常解析した。各々の場合の立地要件を整理して表一4．23に示す。分配係数値が変化することによっ

地下水の利用 地下水の利用＊

環　境　因　子 禁止区域 規制区域
（×104㎡） （×104㎡）

　　　　＊＊W準状態 9．5 12．2

∫＝0．3 8．4 10．1

∫－0．5 10．1 13．4

とs＝6．9×10－3cm／sec 3．6 4．5

た、＝3．5×10－2cm／sec 7．3 9．1

κ5＝1．4×10－lcm／sec 11．7 15．0

ん〔£＝（25．30．35，40）ml／g 11．8 14．6

ん（Zニ（70，90．105，120）ml／g 8．4 10．4
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て，立地要件がかなり変化することがわかる。地下水の利用規制区域は分配係数値の増加‘こ伴って狭

くなる。

　（4）地層の空隙率f

　地下水層の空隙率を直接に実測することは非常に困難である。通常は透水係数を実測する場合の揚

水試験によって得られる水位変化のデーターから計算によって推定したり，あるいは空隙率を透水係

数に加味させた有効透水係数を用いたりする。地層の透水係数はあまり広範囲には変動することがな

い。ここでは空隙率が0．40の場合を標準例として（図一4．20参照）空隙率が0．5，0．3の場合‘こつ

いて定常解析した。立地要件を整理して表一4．23に示す。空隙率が大きくなる程地下水利用の規制

区域も広くなることがわかる。

　ここで検討した以外の因子，例えば食習慣に関する因子，処分場周辺の人口分布に関する因孔　さ

らに環境因子の内でも気候・天候に関する因子，水利・地質的因子等多くの因子によって処分場の立

地要件は変るものと考えられる。しかしながら，処分場の位置を設定した後では，環境因子の内では

上で検討した因子が特‘こ大きな影響をもつものと考えられる。地下水の利用のために多量の地下水を

汲みあげる場合には，井戸の設置位置が規制区域の外であっても，地下水の流線網そのものが変化す

るため，規制区域の設定が妥当であるかどうかを再検討する必要がある。本節では，廃棄物の地中処

分場は，あらかじめ実施された安全性の検討において，放射性物質が漏出しても安全性を確保する上

で望ましいとされた位置に立地させられるとした。検討した条件下では環境因子がどのような値をと

る場合でも，地下水の利用規制区域が敷地の外側‘こまで及ぶことがないように選定されていた。規制

区域が敷地外側にまで及ぶ場合には，敷地面積を増加させる，処分場の立地位置を変更する，処分の

方式を変更する，あるいは処分環境を人為的に改善する等の対策が必要になる。また，90Sr以外の

核種が決定核種になる場合には，当該核種について同様の検討を実施する必要がある。

　　4．6．5まとめ
　地中処分した放射性廃棄物に由来する放射性物質によって受けると考えられる潜在的放射線障害が

小さくなる位置に立地した想定の廃棄物地中処分場を例に用いて，地下水中の90Sr濃度分布に注目

し，処分場の立地要件を定める考え方について検討した。本節の検討によって明らかになった事項を

整理するとつぎのようになる。

　｛1）本節で検討した方法‘こよれば，実用に際しては尚設定した仮定等の吟味を深める必要はあるも

のの，放射性廃棄物地中処分場の立地要件，つまり放射線学的安全を確保する上に必要な処分場の必

要面積を合理的に設定することができる。

　｛2）放射性廃棄物の地中処分場を安全に立地させるためには，処分場の周囲に地下水の利用禁止区

域，地下水の利用規制区域（地下水を漕慨用水として利用することの規制）および緩衝区域を設定し

これらの区域が処分場の敷地内に含まれるようにすることが望ましい。

　〔3）放射性廃棄物地中処分場の立地要件は種々の条件によって変化する。本節で検討した環境因子

については，透水係数が大きく，分配係数が小さく，地層の空隙率が大きい程，地中処分場の立地に

必要な敷地面積は大きくなる。地下水の拡散係数の変化は立地要件の変化にあまり大きな影響を及ぼ

さない。
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　（4）本節で設定した条件，処分場の立地場所等の下では，地下水利用の規制区域は，ほぼ敷地内に

含まれている。地下水利用の規制区域が敷地内に含まれない場合には，敷地の拡張，工学的防護処置

の施工等の対策が必要になる。

　4．7ま　と　め

　本章では第2章および第3章で明らかになった放射性核種の地中移動特性および種々の条件下で実

測した，核種の地中移動に関連の深い諸因子の値を用いて，放射性廃棄物の保管場・地中処分場の安

全性について論じた。

　まず，放射性廃棄物を地中処分することによって地中に漏出するであろう放射性核種の地中での移

動，および最終的1こ人体1こ摂取されるに至る生態学的連関を定式化し，廃棄物地中処分場の安全性を

評価する一方法を提案した。これらの評価に必要な種々のデーターを得て，同評価方法を適用して安

全性を評価した。試算の結果得られた結論の内主なものは次のとおりである。すなわち，廃棄物を地

中処分する場合の安全性を考える上で重要な核種は90Srと110％とであり，最も重要な経路は農産

物摂取の経路であること，および地中処分法は廃棄物の最終処分法として安全かつ有望であることで

ある。

　ついで第3節では，第2節で設定した安全性評価法を応用し，感度解析の手法により地中処分場の

立地条件を定量的に明らかにした。さら‘こ，これらの立地条件を相互比較する方法として評価図表お

よびその考え方の基礎を明らかにすると共に，地中処分場の安全性を比較する指標として用いる人体

の内部被曝線量を推定するための簡便法を提案した。地中処分場の安全性を改善するための工学的防

護措置については，現在すでに実用化の目途がたっているもの数種類を紹介するにとどめ，これらの

措置によって地中処分場の安全性がどの程度改善されるかを評価することは他の機会に譲った。

　第4節では，我国および諸外国の原F力施設計27施設を調査対象tζして，各施設のもつ相対的な安

全性を同一基準によって評価・比較した。これらの施設では，放射性廃棄物の地中処分場，保管場あ

るいは保管庫の建設予定地等を評価対象に選んだ。評価結果は，90SrがICi／yrの割合で定常的に地中

へ漏出する場合tc，敷地周辺の住民がうける内部被曝線量を指標として表示したため，この評価値は

廃棄物管理施設が天然の状態で有する，内部被曝線量を小さく維持する能力の大きさ（処分場の安全

性）を表わしている。比較・検討の結果，我国においても諸外国の地中処分場と同程度の放射線学的

安全性を確保しつつ，廃棄物を地中処分できるような場所を探しうることが明らかになった。

　第5節では，適当な原子力施設を想定し，同敷地内に放射性廃棄物地中処分場の最適位置を選定す

る方法とその選定例とを示した。最適性の判断幕準としては，推定される内部被曝線量が最小または

極小であるとの基準を採用した。提案した立地選定法の適用例として，種々の環境因子値が場所によ

って変化する施設を想定し，同施設内に地中処分場を電算機を用いて立地させる問題を設定した。廃

棄物から浸出した放射性核種が地中を移動する経路と移動に要する時間とを電算機によって推定する

とともに，放射性核種の流出先‘こ応じて，人体影響を評価するための核種の摂取経路を選択して，当

該処分場候補位置の安全性を推定・比較した。本節で提案した処分場の立地選定法は放射性廃棄物の

処分場を立地させる場合に有効であるだけでなく，一般廃棄物や産業廃棄物の処分場を立地させる場

合にも応用できることを知った。
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　最後に第6節では，放射性廃棄物の地中処分場を最適立地させた後の，処分場の管理政策上必要と

思われる立地要件について検討した。ここで，処分場の立地要件とは，廃棄物処分場を立地させるこ

とによって生じるであろう放射線障害を限度以下に維持するために必要な処分場の最低必要敷地面積

をいう。本節では，放射性物質の地下水中での濃度分布を，非線型輸送拡散方程式を数値的に解くこ

とによって推定し，廃棄物地中処分場の周囲に，地下水利用禁止区域，地下水利用規制区域および緩

衝区域を設定すべきことを提案し，その設定例を示した。

　本章の検討事項は，第2章第5節，第3章第6節同第7節と共に，本論文の主要部分を構成してい

る。
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第5章地中処分場周辺のモニタリング

　5。1概　　　説

　放射性廃棄物地中処分の開始後および終了後には，安全を確認するためのモニタリングを実施する

必要がある。このモニタリングの目的は①放射性核種の環境中での移行が事前調査および処分実施時

の調査によって得られた資料に基づいて推定，予測した移行と適合しているかを確認すること，およ

び②処分操作の誤りや環境の異常をチェックし，万一の事故や放射能レベルの長期的変動傾向を把握

することである。モニタリングによって何らかの異常が検知されれば，その異常によってもたらされ

ると思われる影響の上限値を推定し，必要な対策を講じることicなる。モニタリングは公衆の構成員

を限度以上の悪影響から防護することを最終目標にしている。それ故，モニタリングの実施に際して

は，データの公表・評価・意見交換等を行なって公衆との良好な関係を維持しなければならない51）

　モニタリングは，単‘こ環境の調査だけを内容にしているのではなく，調査結果の解釈と評価，必要

な対策の設計と実施，モニタリング・システムの設計およびモニタリング・データをフィード・パッ

クして行なうシステムの再構成等，どちらかといえば廃棄物処分体系の全体をその内容としている。

ただし，当面の主要な作業目標は，環境中に放出された放射性核種が再び人間‘ζ摂取されるに至る経

路を把握して，公衆の構成員および集団の被曝を明らかにすることである。この目標は経費にこだわ

ることなく達成されねばならない。（2）

　本章では，まず放射性物質‘こよる地下環境の汚染の特徴を整理し，そのモニタリングがどのように

実施されているかを紹介する。ついで，放射性核種の移行を検知するため‘ζ採用すべきモニタリング

項目tcついて検討する。最後CC，放射性廃棄物地中処分場の周辺‘ζ配備すべきモニタリング網を設計

する場合の基本的考え方を述べ，モニタリング網の配備例を示すことにする。すなわち，本章で行な

う検討は，広いモニタリング体系の内の一部である環境調査法とそのシステムに関する検討に限られ

る。

　環境モニタリングの考え方は原子力施設の安全性評価法と密接な関係を保ちつつ発展してきた。当

初は，目にみえるあらゆるものをサンプリングし，分析してモニタリングの目的を達成していた。情

報の集積に伴って，放射性核種の環境中での挙動が把握されるようになると，環境調査を重点的に再

構成して，モニタリングは主要な核種（決定核種）が主要な移行経路（決定経路）を経て影響を及ぽ

す主要な集団（決定集団）を対象にして実施されるようになってきた。（1）’（3）’（4）いわゆる，スクリー

ニング計画‘ζよるモニタリングから決定経路法に基づくモニタリングへと発展してきたといえる。（5）

モニタリング・データに基づいて同定された決定核種，決定経路，決定集団およびその影響の程度を

整理して表一5．1‘こ示す。表一5．1は，主として環境中に排出された放射性廃液によって，食物連鎖

を経て公衆の構成員がうける内部被曝線量を評価した結果の一例を示している。放射性気体廃棄物の

環境への排出IC伴う被曝を推定するためのモニタリング体制は，液体廃棄物の場合よりもさらに進ん

でいる。我国においてもAIAPの精神‘こ基づいて，軽水炉原子力発電所から排出される気体廃棄物に

よる人の被曝線量の低減目標値が全身線量5mrem／yr，甲状腺線量15　mrem／yrに設定されて以来，

原子力発電所周辺のモニタリング体制はさらにその精度を向上させることが要求されている。放射性
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固体廃棄物の処分に伴う環境モニタリングは環境モニタリングの内では最も遅れている。特に，固体

廃棄物の海洋処分に関するモニタリングは実施しても”意味がない”ので実施されないことになって

いる。地中処分の場合は”意味がある”モニタリングを実施することができるが，次節で述べる理由

‘こよって，地中処分場周辺のモニタリング網を設計することは，気体廃棄物や液体廃棄物を処分する

場合ほどは容易ではない。

表一5．1　原子力施設の周辺で同定された決定経路，決定核種，決定集団

原子力施設 決定経路 決定核種
被曝線量

国名
決定集団

個人 集団
文　献

Bradwell原子力発電所

srawsfynydd
@　　　　原子力発電所
vindscale

@　　　　　　　　　　lAmersh・m研究センタr

aerkeley原子力発電所l

ginkley　Point
@　　　　原子力発電所

bhnch　River
@　　　　（0．R．N．L）

ganford　Slte（研究所）

bhalk　River研究所

　英

@英

@英

@英

@英

@英
P米1　米カナダ

カキ

}ス，スズキ

C草で作っ
ｽパン

�ｿ水

ｬエビ

宦Cエビ

�ｿ水

Rロンビア
?ﾌ川魚

�ｿ水

65Zn

月ｶ，1訂G

P06＆

X05，

P34G．137G

撃R4G．137G

X05r

諱C輪．｛ラ。

X05，

カキの漁業
ﾒ（10人）
刹ﾆ者
@（10人）
pンの食者
i26，000人）

鴻塔hン市民

刹ﾆ者？

刹ﾆ者
@（100人）

bUnch　River

ﾌ住民
刹ﾆ者

oembroke

ﾌ住民

3．9

S5

U00

O．4

X00

R60

R0

39

S50

S0

｛2），（7｝，UO

撃Q｝，｛7｝，｛10｝

k7），｛8｝，（10

o4｝

o4｝

o9｝

k7）

k6b（7）

o7｝

（注）被曝線量の単位は，個人（mrem　／yr），集団（mrem・man／タr）

　5．2地中処分場に必要なモニタリングの特性

　　5．2．1地下水汚染の特徴

　汚染原因物質を放射性物質‘こ限らず，重金属，有機物等に拡張してみると，それらによる地下水汚

染はそれこそ日常茶飯事の観がある。不幸1こして，これら非放射性物質による地水圏環境の汚染の例

は多く，それ故その調査・研究例も多い。（11）～（15）これらの調査研究の経験からすると，地下水汚染

をめぐる問題には，他の形態の汚染，たとえば大気の汚染や海洋の汚染等と異なりつぎのような特徴

があるといえる。すなわち，（1｝汚染が比較的狭い範囲に限られること，（2）汚染原因物質の移動・伝播

速度が遅いこと，それ故，影響が現われ始めるまでに長時間を要すること，｛3）一度汚染が生じるとそ

の継続時間が極めて長いこと，｛4廃生源の数が通常は単数で，汚染の質（汚染物質）が時間と共に変

わりうること，（5｝一度汚染した地下水を浄化するための有効な工学的方法が現在では皆無に近く，地

下水取水を放棄して水道水に切り換えること‘ζよって問題を回避することが多いこと，等である。地

下水の汚染範囲はどんなic広くても，分水界を越えるようなことはない。大気の汚染が極めて広範囲

におよぷのとは異なっている。平地部では地下水の汚染域は帯状に細長く伸びる例が多く，ある位置

の井戸には汚染が検知されても，すぐ隣りの井戸には汚染が検知されないことも稀ではない。また，
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この汚染域が時間とともに大気汚染の汚染域のように広範囲‘こ変動することは稀である。すなわち，

汚染域の分布が大気汚染では確率論的であるの‘こ対し，地下水汚染（土壌汚染を含む）ではどちらか

といえば決定論的である。汚染原因物質の地下水層中での移動速度が一般に遅いのは，汚染原因物質

が土壌に収着されるからである。汚染物質にもよるが，移動に要する時間は通常は地下水が移動する

のに要する時間の数倍～数千倍にもなる。それ故，一度汚染した地下水層が元の状態‘こ戻るまでに要

する時間も極めて長くなる。地下水汚染の実例を調査してみると，汚染源が単一であることが多い。

複数個の汚染源による複合汚染が認められることは極めて稀である。これは，地下水の汚染が局地的

であることと関係が深い。また汚染源に複数個の汚染原因物質がある場合でも．地下水の汚染は同時

には起らず，時間の経過と共に主たる汚染原因物質が変化するのが普通である。フミン酸等の有機酸

による着色・着臭が先行し，ついでCゾイオン等の陰イオン性物質による汚染，pE異常等が続き，

最後に陽イオン性物質による汚染が生じる。これは，各々の汚染原因物質の土壌との収着反応‘ζ差異

が認められるからである。一度，地下水層を汚染してしまうと，それを人為的に回復することは極め

て難しい。その主な理由は，汚染域を同定することが難しいこと，仮‘こ汚染域を同定し汚染土壌を徹

去したとしても，今度は徹去した土壌の処分が同質の新しい問題を生むこと等である。通常は，地下

水の利用を規制して水道水で代用し，問題を回避する例が多い。地下水が限度以上の汚染をうけると，

その地下水を誤って飲料水として直接飲用したり，あるいは漕概用水として利用する場合には農産物

を通じて，汚染物質が人体’ζ摂取されることになる。非放射性物質による地下水の汚染と放射性物質

による地下水の汚染とは本質的に異なることがない。それ故，非放射性物質による地下水汚染の特徴

を把握すれば，放射性物質CCよる地下水汚染をモニターする上で極めて有用である。

　　5．2．2地中処分場に必要なモニタリング

　地下水（土壌）汚染の特徴を考慮して，放射性廃棄物地中処分場周辺に配備すべきモニタリング・

システムの性格を明らかにする。　地下水の汚染と，例えば大気の汚染とはその様相が著しく異なる

ことはすでに述べた。汚染の様相が異なれば，そのモニタリングのあり方が異なるのは当然である。

原子力施設の大気汚染のモニタリングと地中処分場のモニタリングとは次の点においても異なること

‘ご留意する必要がある。すなわち，例えば，原子力発電所‘こよって生じる大気汚染のモニタリングは，

原子炉‘こ発生した事故を発見するための特殊モニタリングと，（16）原子炉の平常運転時の日常モニタリ

ングとに分けて考えられるのが普通である。しかし，廃棄物地中処分場では放射性物質の環境中への

漏出量が突然に莫大な量‘ζ増加するようなことはなく，仮にそのようなことがあっても所定のモニタ

リング位置に放射性物質が到達するのは長時間の後であるから，平常時のモニタリングと事故時のモ

ニタリングを分けて考える根拠は薄いといえる。しいていえば，日常的に事故時のモニタリングを継

続することになる。

　すでに前節で述べたモニタリングの目的を，ここではより具体的につぎのように規定すること‘こす

る。（17）この目的はICRPが示した環境モニタリングの目的とほぼ一致している。すなわち，

　①　地中処分場周辺の環境中に存在する放射性物質の量が許容レベル以下であること（長期的蓄積

　　傾向の把握），　および考えられる被曝の上限値が許容限度以下であることを確認し将来の被曝が

　　どの程度になるかを推定する。
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　②モニタリング・システムの機能，廃棄物地中処分の手段・方法および処分を継続する上で必要

　　な資料，あるいは何らかの処置が必要な場合にはそれを判断するに足る資料を収集する。

　③　対公衆関係を改善する。

　このモニタリングの目的を完全に達成するためには，廃棄物を処分することによって生じる被曝線

量の上限値を推定するだけでなく，生じる被曝がどの程度であるかをできる限り正確に知る必要があ

ると思われる。何故なら目的①および③を達成するためICは，生じると思われる被曝の上限値が許容

限度以下であることを確かめさえすればよいが，目的②を達成するためには放射性物質の地中での存在

量，分布域，移行速度，移行経路等をできる限り正確に把握しなければならない。生じる被曝が許容

限度以下であることを確かめるためには，人が摂取する食物中の放射性核種濃度とその食物の摂取量

とが把握できれば充分なのであって，放射性物質が人に摂取されるに至る移行動態を知る必要はない。

このように考えると，地中処分場周辺のモニタリング・システムは2系統の環境調査系をもつのが合

理的であることになる。すなわち，目的①および③を達成するための環境調査系と，目的②を達成す

るための環境調査系である。勿論，2つの調査系は相互に補完的な役割を果す。ここでは前者の系統

をPRモニタリング系（PRはPudhc　Relationsの略）と呼び，後者の系統を動態モニタリング系と

呼ぶことにする。

　PRモニタリング系の目的は，いうまでもなく，人がうける被曝線量が許容限度以下であることを

確かめることを目的にしている。それ故，このモニタリングでは採取した環境試料中に放射性物質が

検知されないこと自体が充分な意味を持つことになる。被曝線量の推定精度は，モニタリング対象を

人が直接摂取する食物とする場合が最も大きく，モニタリング対象を放射性物質の移行経路に沿って

発生源（地中処分場）へさか登らせるに従って小さくなる。それ故，このモニタリング系では食物中

の放射性物質鯖，食生活，食習慣をモニターすることに債点をおき，さらに被曝の上限値を推算する

ために発生源（地中処分場）における放射性物質の環境中への漏出量を，副次的‘こ把握すればよいこ

とになる。PRモニタリング系のモニタリング位置は，地中処分場の周辺に配置する動態モニタリン

グ系のように，汚染の拡がりと共に必ずしも増す必要はないといえる。処分場周辺での放射性核種に

よる汚染域よりはむしろ人の居住区域や居住形態に注目してモニタリング位置が定められるからであ

る。それ故，一地域に複数の処分場がある場合‘こは住民の被曝が限度以下であることの確認を目的と

するこのモニタリング系は複数の処分場‘c共通の1系統があれば充分にその目的を達成できる場合も

多い。

　一方，動態モニタリング系では，採取した環境試料中に放射性物質が検出されないようでは意味が

ない。このモニタリング系が放射性物質の環境中での移行動態をできる限り正確に把握することを目

的にしているからである。PRモニタリング系の信頼度が，人が摂取する食物中に含まれる放射性物

質の実質的に幾割をモニターすることができるかによって計られるのに対し，動態モニタリング系の

信頼度は地中に漏出した全放射性物質量の幾割を監視下におくことができるかによって計られる。す

なわち前者の信頼度は人間SC摂取される放射性物質のフラックス（flux）の把握度で計られるのに対

し，後者は環境中に存在する放射性物質の量（mass）の把握度で計られることになる。地中処分場か

ら地圏環境中に漏出した放射性物質は，非常にゆっくりとではあるが移動してその分布域を次第に広

くしていく。それ故，動態モニタリング系の試料の採取位置と採取範囲は時間と共に変化することに
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なる。すでに述べたように，放射性物質の地中での移動速度は遅く，かつその移行パターンは大気汚

染質の移行パターンに比べるとより決定論的である。このことは，地下水の流動調査等を綿密に実施

しておけば，このモニタリング系統の構成と実施はかなりの程度まで簡略化することができることを

意味する。また数年にわたって放射性物質の地中での分布域の広がり方を把握できるようになれば，

このモニタリングのために用いる労力と資金は更に減少させることができる。現在では原子力施設周

辺の環境モニタリングecはPRモニタリング系としての性格を色濃く持たせることが多いようである。

（18）本章第5節で述べるように，動態モニタリング系を補助しその機能を効率よく発揮させるために

予知モニタリング系を設置すること‘こする。動態モニタリング系は地中処分場の安全性を確保する上

で重要な決定核種（90s，等）の地中での移動と分布とを把握することを目的にする。一方，予知モニ

タリング系は，決定核種よりも速く地中を移動しかつ人体に対する危険度の低い物質（先行指標物質）

の移動方向を把握することを目的にする。それ故，予知モニタリング系は地中処分場の操業に先立っ

てその周囲‘こ配備される。このモニタリング系で先行指標物質が検知された後，当該予知モニタリン

グ位置の周囲に重点的に動態モニタリング系が配備されること：Cなる。

　5．2．3地中処分場のモニタリング例

放射性廃棄物の地中処分場周辺に配備するモニタリング網を，

た例はほとんどない。この実情は非

放射性廃棄物の処分場にもあてはま

る。これは，大気汚染等と比較して

地下水汚染の特徴が特異的であるた

め，充分な量の現地実測データを入

手できないことに起因している。原

子力施設から排出される放射性気体

これらの考え方を応用することが考

㌶巖：隠襟㌻
例を紹介する。

　廃棄物の地中処分場で現在用いら

れているモニタリング網は，その目

的から，PRモニタリング系と考え

られるものと動態モニタリング系と

考えられるものとに区分することが

合理的な判断基準に基づいて設計し

　　　　　　　　　　◆
　　　　　　　　　　　　●

　　　　　　　　　●

　　　　　　●
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図一5．1　一般廃棄物埋立処分場周辺の環境調査で採用され

　　た試料採取位置の配置と地下水中塩素イオン濃度の分布
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できる。モニタリング・システムの運営ノi式からは前者をルーチン・モニタリング系，後者を研究用

モニタリング系と考えることもできる。

　OU　－5．1は，（21）都市廃棄物を収集して旧河川敷内の凹地に埋設している某都iliが廃棄物処分場周辺

地下水の汚染現状を把握するためIC配備した地下水試料採取川1卜戸の位iXtを示している。同図には，

併せて，地表（水田）上壌の採取位置と，地下水中濃度の分析結果から推定した地下水中塩素イオン

濃度分布を示した。図一5．1の井戸は，汚染物質の移動を監視するために必要な環境囚子（例えば，

地下水位，地層の透水係数）の値を測定するためlcも利用されている。地下水採取用井戸は，第一義的

には地下水の流動状況を把握するために配備されたのであって，必ずしも汚染物質の移動を把握する

ことを目的に配備されたのではない。しかしながら，すでに述べたように，地中での汚染物質の輸送

媒体は地ド水であることが多いから，通常は1つの井戸を2つの目的に利用することができる。理想

的には，地下水の流動を把握することを］的にした井戸配置によって，必要な資料を得た後，その資

料に基づいて汚染物質の移勤を把握することを第1目的にする井戸を追加することが望ましい。すで

に述べた分類に従えぱ，図一5．1の例は動態モニタリング系であるといえる。

　カナダ，Chalk　River研究所で実施されている放射性核種地中移動の追跡調査の様f’を図一5．2に

（z）示す。図は1952年（1000Ciの90S．を含む3．8×iO6　eの廃液），1954年（60　clの90srを含む

合計170ci，約5，7004の硝酸塩濃度の高い廃液），および1955年（300　Ciの90Srを含む合計900ci，

約42，0004の強酸性廃液）に地ド注人した廃液中cc含まれる放射性核種の移動を追跡調査したもので

ある。処分場および廃液の注入位置の周辺には，基礎岩盤あるいは氷河堆積層に達するモニタリング

管（図中○印）が設けられ，汚染域の拡がりに沿って試料上壌を採取するためのサンプリング孔（図

中＋印）が設けられている。サンプリング孔の間隔は，核種の移動方向に粗く，移動方向に直交する

方向に密である。核種の移動方向のサンプリング孔間隔は，現地ll壌を用いた室内実験（分配係数値

の測定，カラム適水実験等）の結果を用いて決定されており，その総孔数は汚染域の拡大と共に増加

されている。この実験は放射性物質の地中移動を記述するためのモデルを構成することを主目的にし

ているが，動態モニタリング系の典型例であるとみなすこともできる。

　米国ケンタッキー州Morehead（Maxey　Flats）1こある放射性廃棄物の商業埋立処分場で実施された

環境調査の様r一を図一5．3に示す。（as）同処分場は1963年の操業開始以来1974年までに約10万㎡の

低レベル固体廃棄物（約80kgo）amPuを含む）を処分している。1972年に，ケンタ・ソキー州当局が

実施した処分場周辺のモニタリング1こよって放射能レベルの増加が検知された。そのため，1973年

度には，汚染源の同定と汚染程度の現状とを把握するための調査が実施された。図一5．3は，同調査

によって採取された敷地境界外試料（じとして土壌）の採取位置を示している。汚染原因物質はZ］8Pu

と祇が主であり，現在も，その移動機構を解明するための研究が実施されている。ケンタ・ソキー

州当局は，すでに1974年に，1’u等の超ウラン元素を含む廃棄物を同処分場で処分することを制限して

いる。図一5．3の試料採取位置の配備は必ずしも放射性核種による汚染域を同定することを目的にし

ているとは考えられないが，この例もやはり動態モニタリング系に属すると考えられる。同処分場の

周辺には放射能レベルの蓄積傾向を把握するためのモニタリング位置が約40定められており，地下

水，地表水，雨水浸透水および空中のトリチウム濃度が定常的に測定されている」24）これは地中処分

場周辺のPRモニタリング系に相当すると思われるが，試料の採取位置は不明である。
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）：試料採取位置

　；試料採取位置

●；PU汚染か検知された位置

図一5．3　Morehead（Maxey　Flats）廃棄物埋設
　　　　　処分場周辺の環境調査で採用された試料
　　　　　採取位置の配置（23）

態モニタリング系が主要な役割を果し，汚染域の広がりが固定するにつれて，

PRモニタリング系へ移行していくものと考える。

　我国の原子力発電所における環境試料の

採取位置，試料の種類をみると，（25）’（26）そ

のモニタリング計画はスクリーニング計画

的特色を強く持っていることがわかる。こ

のモニタリングはPRモニタリングとして

の性格を強くもっている。また原子力施設

と人の住居とがあまり離れていないことも

原因して，環境試料は広範囲に，強いて言

えば人の居住区域をとり囲むような形で採

取されている。これtc対して，原子力施設

の種類が異なるから直接比較することはで

きないが，例えば米国の廃棄物地中処分場

の環境モニタリングにおいては，むしろ処

分場をとり囲むような形で環境試料が採取

されているような印象をうける。PRモニ

タリング系と動態モニタリング系とは相互

に補完的な役割を果す。特に廃棄物処分場

周辺のモニタリングにおいては，当初は動

　　　　　　　　　モニタリングの重点は

　5．3モニタリング項目の選定

　地中処分場周辺の環境モニタリング・システムを設計する場合には，当初から厳格なシステムを構

成するよりは，モニタリングの実施によって得られる情報をフィード・バックして，より簡潔で合理

的なシステムを再構成できるような弾力性をもたせることが望ましい。初期のモニタリングでは，決

定経路，決定核種，決定集団，指標生物等を同定するためにスクリーニング的な環境調査が必要であ

ると思われる。初期のモニタリングによって得られた資料を用いて，環境調査を合目的的に簡略化し

たり，モニタリング項目に重要度（優先）順位を付して，環境調査を重点的1こ再編成する必要がある。

ここでは，モニタリング項目を合理

　　　　　　　　　　　　　　　　　放射性廃棄物的に選定する方法と，モニタリング

項目の重要度を評価する方法につい

て検討する。放射性物質の地中処分

場周辺環境中での簡略化された移行　　　　　　　　・一｛＝ヨ

経路として図一4．1を想定すること

にする。図一4．1を再び右に示す。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　図一4．1　想定した放射性核種の環境中での移行経路

1嬢（通気層） 飲　料　水

地　　下　水 1こ壌（帯水層）　　農　産　物

海・水産物
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5．3．1考えられるモニタリング項目（27）

　想定した放射性物質の移行経路（図一4．1）に従ってモニタリング項目を選定すると，次の11項目

になる。ここではモニタリング項目を放射性物質のみに注目して選定したが，次節でも述べるように，

非放射性物質をモニタリング項目に選定することによっても，モニタリングの目的の一部を効率よく

達成することができる。地下水の流速，拡散係数等の環境因子値は別の調査によって把握するものと

する。ここで選定した11のモニタリング項目は，濃度を把握の対象としているものと移行量（フラッ

クス）を把握の対象にしているものがあり，見掛け上は必ずしも同じ判断レベルtcおいて選定されて

はいない。移行量（フラックス）を直接測定することはできないから，それは濃度を測定して間接的

に推定することになる。

　考えられるモニタリング項目はつぎのとおりである。すなわち，放射性廃棄物から地中に漏出する

放射性物質量（qo），放射性物質の帯水層中への移行量（q1），放射性物質の公共水域への移行量

（g2），放射性物質の地下水中濃度（c），および土壌中濃度（g），農産物中濃度（9p），水産物中濃

度（95f），海などの公共水中濃度（S），さらに飲料水，水産物，農産物を摂取することによって受け

ると考えられる内部被曝線量（Ds　1，　Ds2，　Ds3）である。これらのモニタリング項目の性質は以下のと

おりである。

　il｝地中への漏出量（90）：　放射性廃棄物の地中への処分量ではなく，処分された廃棄物から地

中へ漏出する放射性物質量である。gOは廃棄物の処分施設を適切に設計することによって，　容易に

把握することができると思われる。例えば，廃棄物からの浸出液や廃棄物と接触した雨水浸透水が一

箇所に集まった後地中へ移行するような処分方式を採用したり，廃棄物層の底部に浸出液を採取でき

るような設備を設けること等が考えられる。放射性物質の廃棄物からの浸出率が所定の精度で既知の

場合‘こは，90の代りに廃棄物の処分量を用いることができる。qoを測定することは，モニタリング

の目的を達成するための基本的な要件であるから，慎重な配慮が必要である。廃棄物の埋設処分用ト

レンチでは，90を推定するためのモニタリング孔が1トレンチ当り数個用意されるのが普通である。

　｛2｝帯水層への移行量（g1）：　放射性廃棄物は通常は地下水面より上の地層（通気層）中に処分

される。廃棄物から地中に漏出した放射性物質は雨水浸透水等に運ばれて帯水層（地下水層）に達す

る。この帯水層へ移行する放射性物質量がg1である。　通気層中での放射性核種の挙動は，第3章で

論じたように土壌水分の移動との関係が強い。複雑な地層中での土壌水分の移動については，まだ未

解明の部分が多く，それ故通気層中に存在する放射性物質量を把握するためには数多くの土壌のコア

ー・サンプルをとる等の手段を講じる必要があろう。Cribを用いて放射性廃液を地下処分している

Hanfordで通気層中にある放射性物質量を把握した例があるが，（as）固体廃棄物の埋立処分場でそのよ

うな調査が実施されたとの報告はない。米国に比べて通気層の厚さが小さい我国では，調査は比較的

容易であろうが，それでも尚解決すべき困難な問題が多く残されている。

　（3）海への移行量（g2）：　帯水層中へ移行した放射性物質は，やがて地下水とともに海水中へ移

行する。処分場から侮までの距離は通常は長い（我国の原子力施設の例では300m～1200m：表一

4．16参照）から，放射性物質は海岸線のかなりの部分から海水中へ移行するものと思われる（図一

4．20参照）。　廃棄物地中処分場の地先海岸ec，海岸線ec沿って多くの井戸を設置すれば，92を把握

することは不可能ではない。しかしながらg2を精度よく把握するためには，かなりの努力が必要であ
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ると思われる。地中を移動して公共水域へ移行する放射性物質量を実測値に基づいて推定した例は極

めて少ない。q2を正確に把握するためには，例えば海岸線に平licc一列のモニタリング・ラインを設

定するよりは，放射性物質の地中での分布域の拡がりを逐次追跡するようなモニタリング網を構成す

る方が有効であろう。

　（4｝地下水中濃度（C）：　地中処分場周辺の適当な位置にサンプリング井戸を設けて地下水を採取

すれば，その濃度を把握することは容易である。処分場の近くに湧水や，地下水をくみあげている井

戸がある場合には，その地下水をサンプリングすることが有効である場合も多い。（29）

　〔51土壌中濃度（q）：　ここでモニタリングの対象にする上壌は，地中に処分した廃棄物に由来す

る核種によって汚染する可能性がある土壌である。すなわち，例えば地下水を漕慨用水として利用し

ている畑や水田の土壌等が対象になる。通常，放射性核種は土壌によって収着・保持されるから，核

種の地下水中濃度を測定する代りに，帯水層土壌中濃度を測定する方が有効である場合もある。土壌

中の放射性核種濃度を測定することは困難ではないが，土壌試料を採取することは地下水試料を採取

するほどは容易ではない。また核種の土壌中濃度分布は局地的な環境因子の変動の影響を地下水中濃

度分布よりも強くうけると考えられる。

　i6）農産物中濃度（9p）：　放射性物質を含む地下水を灌概用水として用いて栽培した植物（農産

物），　あるいは地表に湧出した地下水によって生育した食用植物中の放射性物質の濃度がqpである。

9pの測定はそれ程困難ではないと思われるhS，放射性降下物（フォール・アウト）あるいは近くに他

の原子力施設があって気体廃棄物を排出している場合には，それらとの複合影響を把握することにな

る。これは土壌中濃度を測定する場合も同じである。特定の放射性核種を選択的に吸収する植物があ

れば，それを所定の位置に植えて指標植物にすることも考えられる。

　（7｝水産物中濃度（9sf）：　放射性廃棄物地中処分場周辺地下水が流出する公共水域（河，沼，湖，

海等）で採取される水産物中濃度である。我国では，ほとんどの原子力施設が海岸に立地しているこ

とから，特に海産物中濃度が重要になると思われる。水産物中濃度を測定することはそれ程困難では

ないが，測定値はフォール・アウトの影響や，近くに原子力施設があって廃液を放流している場合に

はその影響をも反映する。海苔のような定着性の海産物のg5fを測定する場合は問題が少ないカs，海

域を自由に回遊する魚類の場合には，放射性物質濃度の測定は容易でも，採取した試料あるいはその

濃度測定値がどの程度問題にしている海域の海産物中濃度を代表しているかという点で困難な問題が

残されている。

　（8｝公共水中濃度（5）：　地中処分場前面海域の海水中放射性物質濃度がSである。モニタリング

項目としてSを選ぷ場合には，所定の水域の放射性核種濃度を代表するような試料数と試料採取位置

とを定める必要がある。水を試料にする代りに海底土，河川底質等を試料にして長期的な蓄積傾向を

把握することも重要である。

　（9｝内部被曝線量（Ds　1，Ds2，　D53）：廃棄物を地中処分した場合に，食物連鎖を通じて人間が受け

る内部被曝線量である。ここでは主として飲料水（Ds1），水産物（Ds2），農産物（Ds3）の摂取によ

る被曝を考えている。モニタリングの目的はこの被曝線量を正確に把握すればその大半が達成された

ことになるが，この線量を直接に測定することは極めて困難である。通常は食品の流通調査，食習慣

の調査を実施し，食品中の放射性物質濃度等を測定して間接的に推定することになる。
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　各モニタリング項目の性質を整理して表一5．2に示す。同表；cは，各モニタリング項目が図一4．1

に示す放射性物質の移動経路の内，どの経路との関係が深いか，また各モニタリング項目に関係する

環境因子は何かを併せて示している。上記モニタリング項目についてのモニタリングの難易について

の判断は一応のめやすであって明確な判断基準に基づいているわけではない。いつ，どの位置から，

どのような方法で試料を採取し，測定するかはさらに具体的‘ζ検討しなければならない。これらのモ

ニタリング項目を選定した場合には，それらの試料を採取する他に，例えば表一5．2に示すような環

境因子値を把握するための調査を実施する必要がある。

表一5．2　モニタリング項目の性質一覧

関連する核種の移行経路
モニタリング項目

モニタリングの

@難　　　易 飲料水 水産物 農産物
関連する環境因子

90 易 ○ ○ ○ （処分方式，気象条件等）

q1 難 ○ ○ ○ 〃・，丑．∫，ρ，5，妃

92 難 ○ 〃，L2φρ，妃

c 易 ○ ○ 己，Ll，　L3，〃，力ρ，妃

q 易 ○ ○ 己，LpL3，〃，∫・ρ，品

qp 易 ○ CFp，ん4

q5ゾ 難 ○ OF5∫

5 易 ○ P，θ

051 難 ○ 々

1）5 1）52 難 ○ P5万15∫

D53 難 ○ Pρ，∫P

　　5．3．2モニタリング項目と内部被曝線量

　想定したモニタリング項目と内部被曝線量との関係を明らか1こする。用いる記号の意味，

式化の際に想定する前提条件は第4章2節で用いた条件と同じである。

　（1）qoをモニターする場合

　　　　　　　　　　Pd　Kfl）9　　　　　　　　　　　vLi　　　O．693　　EKfa
　　　　加，1＝　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　〕Ko（Ll）2・d砂職岬〔百一t、、／2Va

聯篇撫仰〔一一1・・il；69i（讐＋！1’｛tKf）〕

および定

1）5，2＝一一

×K・〔晋音〕

D…一
f裟蹴・㌘〔£1－；竺i』警〕K・（・・）

・・・・・・… @（5－1）

一一・@212一



｛2）91をモニターする場合

…1一
ﾜ、濃9』卿〔vLi2Dエ〕K・（ち）

Ds・・一 A㌶蒜αα・〔一曙竿〕K・〔

・…一 K蒜當撫剛1差〕K・（・・）

Ds・・ u蒜傷誌・・〔0．693　r2tl／t2　Dr〕

　　　　PdDCDs，1＝

D5，3＝
　　　　　2200”P命

　　　　1｝，　lp　CFp・D　g

Ds，3＝

1）5，1＝
　　　　左（t〃P〔⑭

　　　　Pp　lp　D　9P
1）5，3＝

　　　　2200”P命

　　　　ノ’sflsfl）93∫
疏，2＝
　　　　2200〃PCw

Ds・・一良ﾓ篭5

1）5　＝Z）5，1十1）5，2十Z）5，3

　　　　　　　　　　　　　　　－213一

曙計……（・一・）

（3）g2をモニターする場合

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・・・・…　（5－3）

（4）Cをモニターする場合

｛　　　　　一…（・一・）

（5）gをモニターする場合

（6）qpをモニターする場合

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・…　一■・・・・…　（5－6）

（7）9sfをモニターする場合

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・・・・…　（5－7）

｛8｝Sをモニターする場合

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・…　’・一一・・・…　（5－8）

図一4．1に示す各経路を経て人体がうけると考えられる内部被曝線量D・は次式で与えられる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・・・・…　（5－9）



式（5－1），式（5－2）の拘は第2種0次変型ベッセル関数で，第1，

次の略形である。

および第3式中のKo（x）は

K・（・）－K・〔霊（芸＋曙ρ）〕
・・・・・・・・… @◆・｝一（5－10）

　　5．3．3モニタリング項目の選定

　モニタリング項目1こ何を選ぷかは，モニタリング・システムを構成・設計する場合に用いる設計目標に

よって変わる。これは，モニタリング項目だけでなく，モニタリング位置，モニタリングの時間間隔を

決定する場合にもあてはまる。この設計目標は具体的には，例えば資金量（経済的条件），　モニタリ

ング・システムに持たせる精度（どのレベル以上の被曝が生じる場合をモニタリングの目標とするか，

あるいは人が受ける被曝の幾割をモニターすることを目標にするかという技術的条件），　利用できる

マン・パワーおよび技術水準等を組み合せて決定されることになろう。

　PRモニタリング系では，特にその初期の段階（スクリーニング・モニタリングの段階）に多種類

のモニタリング項目を重複して選定する。我国の原子力発電所敷地周辺の環境モニタリングの現状が

ほぼこの段階にあるといえる。PRモニタリング系は心理的な面においても周辺住民の安全を保障す

ることを目的にしているから，モニタリング・データの集積を得ても，単に効率的な視点からのみモ

ニタリング項目の種類や重複度を減じることは難しいこともあろう。例えば，モニタリング項目を植

物に限定するとして，植物のうち大根とホウレン草とをモニタリング試料にする場合を考える。モニ

タリング・データの集積によって大根，ホウレン草各々の放射能レベル間に強い相関があることがわ

かれば（例えば相関係数0．8），　いずれか一方はモニタリング試料から除外することができる。しか

しながら，いずれか一方を除外すれば，人の受ける被曝線量を把握する割合が，この場合少くとも

0．2に相当する分だけは減少することになる。相関係数がいくら以上であれば，一方をモニタリング

試料から除外しうるかは，技術的な検討のみによっては定めることができない。一方，動態モニタリ

ング系では処分した放射性廃棄物から浸出した放射性核種の環境中での分布域（汚染域）を把握する

ことを直接の目的にしている。それ故，モニタリング項目も，効率や精度のような技術的な検討に基

づいて選定することができよう。

　モニタリング項目の性質についてはすでに検討した。ここではモニタリング・データを用いて推定

する人間の内部被曝線量の推定精度を良くするためには，どの項目をモニタリング項目に選定するの

が有利であるかを決定する考え方SCついて検討する。

　第4章2節および3節において検討したように（表一4．7，表一4．13参照），放射性廃棄物地中処

分場周辺での決定経路は農産物摂取の経路，すなわち（放射性廃棄物）→（地下水）→（漕厩用水）

→（農産物）→（人間）の経路になるpJ能性が大きい。表一4．13によれば処分場から問題になる地

点までの距離が等しい場合（Ll＝L2＝　L3　＝　500　m），　全経路による被曝線量中に占める農産物摂取

の経路による被曝線量は99．7％，　飲料水摂取の経路による被曝線量は0．3％，一方水産物摂取の経

路‘こよる被曝線量はほぽ10－13％にすぎない。このことは，モニタリング項目を選定する場合には，

特に農産物摂取の経路に関係がある項目を重点的に選定すべきことを意味している。しかし，このこ
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とは水産物摂取の経路に関係がある項目を無視してよいことを意味するのではない。何故なら，上述

の計算が正しいことを確かめることがモニタリングの目的を達成するために不可欠であるからである。

　同一経路においてもモニタリング項目は多くある。例えば，農産物摂取の経路においては比較的測

定が容易な項目として，地下水中の放射性核種濃度C，土壌中核種濃度q，農産物中濃度9p等がある。

ここでは，これら同一経路内にあるいくつかのモニタリング項目の内、いつれを採用すれば被曝線量

の推定値D5に含まれる誤差が小さくなるかについて検討する。同一経路上にあるモニタリング項目を

Xl，　x2とし，　放射性核種の移行経路（図一4．1参照）において，　x2はx1よりも人間に近いとする。

それ故，x2をモニタリングする場合はx2と被曝線量D5との間に成立する関数関係1）5＝Ds（X2）を用

いてD5を推定することになる。　一ノ∫，　Xlをモニタリングする場合には，　XlとX2との間に成立する

関数関係X2＝f（Xl）を用いてX2を推定し，その後1）5＝・　Ds（X2）＝1）5｛f（X1）｝を用いて1）5を推

定することになる。この関係を

図一5．4に示す。図一5．4にお　　　　　　　　　　　　　　x2

いて，Xl，　x2をモニタリングす

る場合に生じる誤差を各々△Xl

，△x2とする。この誤差には，

分析（測定）誤差，採取したモ

ニタリング試料が1Eしく核種の

移行経路上にないことによる誤

差等が含まれる。問題を簡潔に

するために，関数Ds＝D5＠2）

のみ一義的に成立（∂D＞／∂x2

を定義できる）し，関数x2＝

D～

蓑／

△Ds（x2）

ﾃ「DSo

L・x1」

X10

図一5．4　モニタリング項目と誤差の伝播

X

f（・lrl）はある誤差を持つ，すなわちある幅をもつ関数として定まる（∂X2／∂Xlは一義的には定義

できず、ある幅を持つ）と仮定する。このときXlをモニターし，関数x2＝f（Xl）を用いてx2を推定す

るときに生じるX2の誤差（△Xlの伝播誤差と関数fのもつ誤差との和）をδ　X2（Xl），さらCC・Dsを推

定するときIC・Ds‘こ生じる誤差（δX2の伝播誤差）を△D5（Xl）とする。一方，　X2をモニターし，関

数D5＝D5（X2）を用いてD5を推定するとき‘ζ生じるDsの誤差（△x2の伝播誤差）を△D5（x2）とす

る。このとき次の関係式が近似的に成立する。

町△

～哨∂∂

＝2工
δ

・・・・・・・・・・・・… @（5－11）

　　　　　　∂1）s
　　　　　　　　　δち△1）s（Xl）＝
　　　　　　∂x2

」農・・譜・・△・1
・・・・・・・… @’・…　（5－12）

　　　　　　　∂1）5
△1）5（x2）＝　　　　　　　∂エ2△X2 ・・・・… @一・・・…　（5－13）
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関数fがある幅をもっているたあ，∂f／∂Xlもある幅をもつ。ここでは，この幅をもつ値の大きさ

をII∂f／∂Xl　l｜と記している。　Dsの推定誤差を△th（Xl）／DSO，△Ds（x2）／DsOで表わすと，

式（5－11）～式（5－13）より

△X2≧ll∂f／∂Xl　11△Xl　すなわち　△X2／△Xl≧Il∂f／∂Xl｜1のとき

　　　　　　△Ds（Xl）△Ds（x2）
　　　　≧　1）50　　　　　　　D50

・・・・・・・・・・・・… @　（5－14）

△x2≦ll∂f，／∂Xl　ll△Xl　すなわち　△x2／’A　Xl≦ll∂f／OXi　llのとき

△Ds（x2）
　　　　　≦
　D50

△Ds（Xl）

　1）50
’”・・・・・・・・・… @（5－15）

となる。ここGC　D50は△Xl＝△x2＝0のときの被曝線量である。それ故，被曝線量の推定精度を向

上させることを主目的にモニタリング項目を選定する場合は，式（5－14）が成立する△x2／△Xl≧

ll∂f／∂Xl｜1のときはXlをモニターし，逆に△X2／△町≦｜1∂ア／∂Xl　l｜のときはx2をモニター

すればよいことになる。△百，△勉はそれぞれXl，X2をモニターする場合の誤差であるから，互に独

立な変数であることに注意する必要がある。

　Xl＝＝　c（核種の地下水中濃度），　x2＝q（土壌中濃度）として，　被曝線量を精度よく推定するため

にはいつれをモニタリング項目SC選ぷのが望ましいかを試算する。　C，　qをモニターするときに生じ

る誤差，△C，△qが主として放射能計測時の統計誤差であると考えると，

△c－v’z7’7， △q一万フ丁 一・・・・・・・・・・… @　（5－16）

である。ここにtは計測時間である。一方，Cとqとの関係は図一5．5に示すように，一般的Cζ次式

で与えられる。図一5．5では，n；1．3，　k二34～100である。

9＝k・cn
　　　　　　　　5xlO－2
…　一一・（5－17）

式（5－16），式（5－17）を用いて計算する

と式（5－15）が成立する，すなわちCをモ

ニターする方が有効になる範囲はC≦（レ／

n・k）1／6－1．6．2×10－7～3．7×iO－8i、Ci

／ml，　対応するgの範囲は式（5－17）よ
りq≦（V。・・．k）’／i－1．3．7×10－7～2．2

×IO’8μCi／gとなる。　それ故，この試算

例では地下水中の核種濃度が3．7×10←8

μ0輌／n1以下の場合は地下水をモニタリン

グ項目とし，6．2×io’7　Pt　C　i／m　i以上の場

合は土壌をモニタリング項目に選べばよい

ことになる。3．7×10－8～6．2×IO－71LCi

2
ひ

ひ、Oユ

●

σ

噌r・

図一5．5
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／シ／

／汐

　　　　　　　＿3　　　　　　　　　　　　　　　　　　　へ　　　　　　10　　　　　　　　　　　　　　　10－‘

　　　　　C，uCi！m1

放射性核種（90Sr）の土壌中濃度gと地下

水中濃度Cとの相関（実測値の組（C，g）は

ほぼ2本の直線の間にはいる）



／mlの範囲では，例えばモニタリング試料の採取の難易，分析の難易等を考慮していつれかを定めれ

ばよい。ところでDenham（30）eCよれば地下水中の90Srの検出限界濃度は2×10’81LCi／卸である。

それ故，モニタリングの対象核種が90S，である場合1こは，この試算例では，土壌をモニタリング試料

にする方がよさそうである。この関係は土壌が変われば式（5－17）中の値k，nが変わるから一般的

な結論ではない。

　このような試算を量的にも意味あるものにするためには，誤差△Xl　，△X2の性質，△Xl・Ax2とXl

，X2との関係，　Xl，X2と被曝線一ee　Dsとの関係等をモニタリング・データに基づいて把握する必要が

ある。モニタリング項目相互間の関係，モニタリング項目と被曝線量との関係を定量化することがで

きれば（必ずしも核種の移行機構が解明される必要はない），　いつれのモニタリング項目を優先的に

選定すべきかは式（5－14）または式（5－15）によって判断することができる。ただし，次の条件が成

立する場合には判断基準はいくらか簡単になる。すなわち，当核モニタリング項目をモニターする場

合に生じる誤弟の大きさ（△x）が同程度である場合には，式（5－12），式（5－13）より，次の関係

1≧ll∂x2／∂Xl　11 ・… @一一・・・・…　（5－17）

が成立するときS（　Xlをモニターすれば，　Dsの推定誤差△D5（Xl）が△Ds（X2）より小さくなる。　ま

た，相対誤差（△X／X）が同程度である場合には，次の関係

1≧11∂lnv2／∂∠nXl｜｜ 一・・・・・・・・・・… @（5－18）

が成立するときSC　XIをモニターすれば，　Dsの推定誤差△D5＠1）／DsOが△1）5（x2）／D50よりも小

さくなる。

　モニタリング項目と破曝線量との問｝ζ式（5－1）～式（5－9）が成立するとして感度∂lnノ灼／∂∠nx

および感度係数∂1）5／∂xを計算し，結果を表一5．31こ示す。計算の基準状態としては表一4．9を用

いた。本節で想定しているモニタリング項目については，D5に対する感度および感度係数は全てil：値

をとることがわかる。

表一5．3　モニタリング項目の被曝線量に対する感度および感度係数

感　　度

∂∠πD£／∂∠π9ぷ∫＝1　　　　　∂6妨〆∂∠π5－1　　　　　∂Zπ仇／∂∠π％＝1

ﾝ∠切戊／∂Zπc　－1　　　∂ZπD戊／∂∠πq－1　　　∂∠πDン∂Zπq2－1

ﾝ（！πD戊／／∂z！πq】　　　＝　　1　　　　　　　　　　　∂4ζπDIΣ／／∂6π90＝　　1

感度係数

∂Dン∂9、∫－1．0×109　　∂・ン∂S－1．0×101’　∂Dン∂％－3・4×103

ﾝD5ン／∂C　　　；　2．4×1012　　　　　　　∂D5／／∂9　　　＝　3・4×　1010　　　　　∂1）5ン／∂92　　；　6．3×　10－2

ﾝ1）ぷ／／∂q1　　　＝　2．5×　10－1　　　　　　　∂1）£／／∂qo　　　＝　5．1　×　10－2

（注）各モニタリング項目の単位はmrem，　IL　Ci　，　yr，　ml，　gを用いて構成されている。

　　感度は無次元であるが，感度係数は次元を有する。
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表一5．3は被曝線量D5に対する各モニタリング項目がいつれも1であることを示している。　これは

Dsとモニタリング項目とが式（5－1）～式（5－8）で記述されるように比例関係にあることから生じ

る当然の結果である。それ故，各モニタリング項目の把握Sζ際して生じる相対誤差（△X／X）力伺程

度である場合には，Dsの推定精度を改善するためにはいつれのモニタリング項目を選定してもよいこ

とになる。一方，D5に対する各モニタリング項目の感度係数はそれぞれ異なった値をもつ。各モニタ

リング項目の把握に際して生じる誤差の大きさ（△x）が同程度である場合には，海産物，農産物，飲

料水の各経路とも感度係数が最も小さい90をモニタリング項目にするのがD5の推定精度を改善するた

め‘ζ好ましいことになる。誤差（△X／Xまたは△X）CC関する仮定が成立しない場合には，同様の判

定を式（5－14），式（5－15）を用いて行なうことになる。

　5．4　核種移動の先行指標

　前節では放射性核種を含む環境試料をモニタリング項目にする場合について検討した。本節では，

当該放射性核種以外の環境因子をモニタリング項目に選ぷことを検討する。放射性廃棄物地中処分場

の安全性を支配する決定核種の移動に先立って移動する危険度の低い放射性核種やあるいは非放射性

物質があれば，それらをモニタリング項目に選定することによって決定核種の移動：C先立ってその移

動を予知することができる。ここでは，これらの物質を先行指標（物質）と呼ぷことにする。

　核種移動の先行指標になりうる物質としては，放射性核種では3重水素水（ETO）13i）コロイドを

形成して地中での移動速度が速い90｝y〈，32）また，廃棄物地中処分場での追跡調査icよって地中での移

動速度が速いことが知られている104危（as）’（SS）等がある。また非放射性物質ではCa十雄濃度｛34）水

素イオン濃度（pE），（35）染料，ある種の腐食酸，陰イオン（Cl’，ノV（写，50∫’等メ36）’（St）等がある。

放射性核種を先行指標1こ用いるためには，その放射性核種が廃棄物中に含まれていること，あるいは

人為的に添加することが必要条件Cζなる。特CC　90yを先行指標にするためには親核種である90Srが廃

棄物中に含まれていなければならない。廃棄物をセメント固化して地中に埋設すると，下流側地下水

中のpfiやCa十W濃度が変化することが知られている。（34）’（35）廃棄物を問化せずにそのまま地中に

埋設すれば廃棄物が腐食し，その時に生じる腐食酸（フミン酸等）や陰イオンは陽イオンに比べると

速く地中を移動する。本節では，これらの先行指標を利用することによって，どの程度有効に放射性

核種の移動を予測するかを明らかにする。先行指標による予測は例えば，核種の移動を記述する基礎

式による予測ec比べて，予測の信頼度がより大きいことが特徴である。すなわち，当該地点へ放射性

核種が到達するか否かは，基礎式による予測は迅速であっても失敗することがあるが，先行指標によ

る予測はほとんど失敗する可能性がない。ただし，以下に述べるように常に先行指標を用いることが

できるとは限らない。先行指標を用いることができる場合ICは個々の指標に応じて一定の制約がある。

　　5．4．1　90Yの利用

　放射性廃棄物地中処分場の安全性を検討する場合には，90srが決定核種になる例が多いことはすで

に何度か述べた。goγは90Srの娘核種であり，半減期が短かく（約64時間），人体；C与える放射能毒

性も90Srに比べて小さい（MPCwは90Srの50倍）。第3章3節で述べたようeC　90　yは通常の地下水

中では非イオン状で存在し，地中をほぼ地下水と同じ速度で移動することが多い。これらの現象は
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905・の移動の先行指標として90yを利用できる可能性があることを示している。

90Srの地中（地下水層中）での移動を輸送拡散方程式で記述できるものとすれば，それはつぎのよ

う‘こなる。ここでは簡単のために一次元の場合について検討する。すなわち，

となる。一方，90Yの移動を記述する式は，　goγが土壌に収着されないぴ吻＝0）から，

旦一一¢（Dx鱈＿4．（v。　a）一々・＋2s，｛叶旦，，｝
∂t　　∂x

界濃度より大きい。

後者の条件は，処分

場に処分する廃棄物

の量や処分の方式等

によって異なるため

ここでは具体的‘ζ検

討することができな

い。ここでは仮に，

処分場直下の地下水

中の90Srおよび90y

の濃度をCo＝11LCi

／ml，90Yの定量限

界濃度は90Srと等し

∂x　　　∂x

ここに，C，a

　　　　9

　　　　左d

　　　f，ρ

　　　　　　　　　　　　・…　一…　（5－20）
　　　　　　　f

：各々地下水中の90Sr，90γ濃度

：90Srの土壌中濃度

：90Srの分配係数

：地層の空隙率および土壌の密度

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　A5r，・ly：各々90Sr，90γの崩壊定数

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　VX，Dx：地下水の流速，および拡散係数

となる。式（5－19）と式（5－20）とを連立して解くと，90S・の移動の先行指標としてgoγが有効か否

かを判断することができる。ここでは簡単のため仮‘こp＝2．65g／c㎡，　f・・O．4，　vx＝30　cm／day，

Dx＝1c㎡／secとして，上式を解くことにする。計算結果の一部を図一5．6，図一5．7に示す。図

中の核種濃度0（XJのは核種が地中へ漏出する位置の濃度をCo　（x＝0，Z＝0）とし，　Coに対する相

対濃度で示されている。

　90yを90Srの移動に対する先行指標として用いることができるための条件は次の2つである。すな

わち，①90yの濃度が90Srの濃度より大きい（ただし，90Srの濃度は定竜限界濃度より小さい），②

90Yの濃度は定量限

　　　　　　　　　　　100

10－4

10－9

1り一12

10≡1c’

一2010

　　5

図一5．6

10 15 20　　　　　　　25　　　　　　　30　　　　　　　35

　　処分場からの距階、m
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＼

45

地下水中の90Sr，90γ濃度の変化（kd5γ一10ml／gの場合）
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いと仮定して，2×IO　’8　ILCi／

m1（30）と考える。すなわち，図

一5．6，図一5．7において，濃

度比C／Coがほぼ10－8以下の

場合は，90S’，9（ケとも測定で

きないことを想定したことにな

る。①の条件を満たす領域（位

置と時間による領域）はgo5・の

分配係数値によって変化する。

例えば図一5．7によれば処分場

から10m下流側の位置で，90Sr

の分配係数値が50m1／gのとき，

90Srの濃度が定量限界濃度に等

しくなるのは約20日後，　分配

100

10－4

望1・’8

言

？，τo－・2

9

10≡16

一／／
／／〃

90Sr（kd＝｜O　m1！g｝

90Sr（kd＝50　m1／g｝

90Sr（kd＝100　mllg）

：go∀

一2010
　0　　　　　　　　　　　　　50　　　　　　　　　　　　100

　　　　　　　　　　　経過時間、days

　　　図一5．7　地下水中の90Sr，90γ濃度の変化

　　　　　　　　（流下距離が10mの場合）
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係数値が100ml／gのときは約40日後である。すなわち，処分場から10mの位置に地下水モニタリン

グ用の井戸を設置すれば，kd＝50ml／9のときは約20日間，　kd　＝　100ml／9のときは約40日間そ

の井戸で90Yを測定することによって90Srの移動を予知することができる。この日数の後は90Srの濃

度が定量限界濃度より大きくなるから90Sr濃度を測定する方が有効である。それ故，モニタリング井

戸を処分場から10m離れた位置‘こ設置するとき，仮｛こ当該処分場の土壌の90S・に対するkd値が50m1

／gであれば，廃棄物の処分後約20日間はモニタリング井戸は90yを検知することによってgo5・の移

動を予知する目的‘こ使えることになる。20日経過後はgo∫・も測定可能になるから，本試算例では90y

を測定することによって90Srの到達よりもほぼ20日は早く，90S・の到達を予知できることになる。こ

の日数はkd　一　100　ml／gの場合は約40日である。

　90γを90Srの移動の先行指標として有効

に利用できる範囲を整理して図一5．8に示

す。図一5．8で当該〃d，埴に対応する2本

の曲線ではさまれる部分が有効な範囲であ

る。上側の曲線で与えられる境界はgoγ濃

度が定量限界濃度（io’8StCi／㎞1）に等しく

なる場合に，下側の境界は90Sr濃度が定i

限界濃度に等しくなる場合に相当する。後

者の境界の下部ではモニタリング井戸は

90Srを検知するための井戸ic性格が変わる

ことになる。例えばk　d、r＝10mレ／kの場合，

処分場から30m離れた位置にあるモニタリ

ング井戸は約50日間はgoγのみを，50日以

後は90γと90Srの双方を検知することがで

200
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きる。つまり，このモニタリング井戸で90yが先行指標としての役割を果たせるのは約50日というこ

とになる。ところで90yは土壌によって吸着されないのに対し，905・は吸着保持されるから定量限界

濃度の両核種の移動距離は90Yが90Srより大きく，それぞれ一定限界距離以遠には到達しない。それ

故，モニタリング井戸の設置位置によっては90Yを検知してもその後90Srがその場所で検知できない

ことがある。例えば，処分場から30m離れた位置にあるモニタリング井戸では，　kd，r＝50ml／kであ

れば，90Yは検知できるが90Srは検知できない。　kds，＝50ml／9の場合の定量限界濃度の90Srはほぼ

15mより遠くへは移動しないからである（図一5．8参照）。図一5．8の90yの先行指標としての有効

範囲には，このような範囲（90Yが検知されてもその後90Srが検知されない範囲）が含まれているた

め，有効範囲は妃v値が大きくなる：Cつれて広くなっている。このような範囲を除いて考えると，有

効範囲はkd．値が大きくなるにつれて逆に狭くなる。

　goγは土壌に収着されない（kd＝0）から，土壌をモニタリング項目に選ぶことはできない。以下

に述べる物質についても，それが土壌に収着されない場合は地下水をモニタリング項目に選定するこ

とを暗黙の内に想定することにする。

　　5．4．2th＋晦濃度の利用

　放射性廃棄物をセメント固化して地中に埋設すると，雨水浸透水や地下水が固化体に接触して水中

のCa十惚濃度が増加する。通常の地下水層中では土壌と地下水との間でCa十吻濃度は平衡状態に

あるから，新たCC・Ca十・槍が地下水層に供給されてもCa十晦は地下水層中を比較的速く移動する。

ただし，地ド水中のCa濃度が過飽和になるとCaは化学的に沈降する（この反応は鋭敏ではない）か

らCaの移動速度は地下水そのものの移動速度に比べると，やや遅くなるのが普通のようである（図一

3．18参照）。　建築廃材等のコンクリート塊を多量に埋設した廃棄物処分場の下流側では実際にCα十

磁の高濃度域が検知されている。（34）それ故，廃棄物をセメント固化して直接に地中に埋設する場合

には，地下水中のCa十㎏濃度の増加を核種移動の先行指標として用いうる可能性がある。ただし，

その有効性を評価するためには化学変化を起しつつ移動するCa十吻の地中移動を定量化する必要が

ある。

　　5．4．3　pHの利用

　廃棄物のセメント問化体が水に接触すると，固化体からアルカリ分が浸出して水中のpfi値は大き

くなる。アルカリ分は土壌によってほとんど収着されないから，地層中をほぼ地下水と同速度で移動

する。ただし，アルカリ分の土壌粒子との化学反応等解明されていない現象が多く残されている。実

地層において，地下水中のρ刀異常を核種移動の先行指標にできるか否かは検討の余地がある。実際，

非放射性廃棄物の埋設処分場周辺地下水中で明確なρ刀異常が検知される例は稀である。ただし，第

3章7節で検討したようcζ，通気層中での核種移動の先行指標としては利用できる可能性がある。

　　5．4．4陰イオン（塩素イオン）の利用

　廃棄物をセメント固化せずに地中CC埋設すると，廃棄物が腐食・分解して，腐食有機酸や種々の陰

イオンが生成される。非放射性廃棄物の埋立処分場ではこれらの物質による地下水汚染が検知される
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ことが多い。例えば，有機酸（フミン酸）による地下水の着色・着臭，地下水中のClイオン、　SO4

イオン濃度の増加等である。ここでは，地下水のトレーサーとして塩素イオンを供給する場合をも含

め，塩素イオンを核種移動の先行指標として利用する可能性について検討する。

　一般に，土壌との収着反応が認められない物質の地下水層中での移動は，地下水そのものの移動と

一致し，その移動を記述する基礎式は，例えば一次元では次のように与えられる。

　　　　器一☆・仇芸）一☆（Vx・）　　　　……………（・－21）

2次元輸送拡散方程式を用いて，塩素イオンの地下水層中での移動を予測することができるような地

層が現実に存在することが確かめられている。（11）三重水素水や染料のようなトレーサーを人為的に投入

する場合もトレーサーの移動は上式で記述されることになる。放射性核種，例えば90s・の移動に比べ

ると地下水の移動は速いから（図一5．7参照），塩素イオンが処分した廃棄物tc由来するものである

ことを確認すれば，あるいは適切な方法で塩素イオンを廃棄物層に加えることができれば，核種の先

行指標として利用できる可能性は大きい。

　5．5モニタリング網の配置

　　5．5．1基本的考え方

　放射性廃棄物地中処分場の周辺に配備するべきであると考えられるモニタリング・システムの目的

と性格1こついてはすでに述べた。本節では，モニタリング試料を採取する位置をどのように配置すべ

きかを検討し，その配置例を示すこと：Cする。本章で考えている処分場周辺のモニタリング計画の概

念を整理して図一5．9に示す。

　モニタ1’ング試料の採取位置は，当初はできる限り多くしておき，処分場の操業開始と共に収集さ

れるデータを用いて再配備することが望ましい。当初，モニタリング位置を決定する場合には，種々

の方法Cζよって予測された核種の移動状況が極めて重要な役割を果たす。しかしながら，モニタリン

グ・システムは，元来，そのような予測がはずれた場合Cζも公衆の安全を保証しうるような機能を持

つべきものであるから，当初設定したモニタリング位置を固定的に考えることは危険である。モニタ

リング・システムの信頼度はモニタリング・データによってしか検証することができない。

　図一5．9中のPRモニタリング系は，公衆の構成員の居住区域を囲むようsc配備される。処分場に

由来する放射性物質がこのモニタリング系によって検知されるのは長期間の後である。それ故，得ら

れるモニタリング・データを用いて，試料の種類や採取位置と合理的に再検討できるのも長期間の後

になる。このモニタリング・システムの試料採取は，当面，公衆の構成員の不安を除去することを主

目的に実施することになる。先行指標による予知モニタリング系＊は，廃棄物処分場を囲む様に配備

する。このモニタリング系の目的は，放射性核種が処分場からいつれの方向に移動するかを検知する

ことである。放射性核種の移動方向を検知することができれば，核種の移動方向の局地的な環境特性

値を把握して，核種の移動速度，分布域等を推定する。推定した核種の分布域を把握できるようなモ

ニタリング試料の採取位置を予知モニタリング系に一致させ，あるいはその外周に配置する。放射性

＊先行指標物質の移動方向を検知するため：C，処分場の操業に先立ってその周辺に配備するモニタリ

　ング系をここでは特に予知モニタリング系と呼ぷことにする。
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核種の地中での移動速度

は遅いから，予知モニタ

リング系によって核種の

移動方向が確認された後，

第1段の動態モニタリン

グ系を配備するのに要す

る時間は充分に保障され

ると思われる。第1段の

モニタリング系で核種の

移動を確認した後は，さ

らにその外周に第2段の

動態モニタリング系を配

備する。このとき，第1

段のモニタリング系は第

廃棄物の
地中処分

知〃　列系三，’戸

図一5．9　地中処分場周辺のモニタリング計画の概念

2段のモニタリング系に対して，予知モニタリング系としての機能を有し，当初設定した予知モニタ

リング系はその性格が動態モニタリング系の性格；C転化することになる。時間の経過と共に動態モニ

タリング系は広い区域を対象にするようになり，遂；CはPRモニタリング系の対象範囲と重なるよう

になるものと考えられる。

　本節では，地中処分場の操業に先立って配備することが不可欠な予知モニタリング系を配備する方

法：cついて検討する。動態モニタリング系は，第2’章で述べた方法によって核種の分布域を推定すれ

ば，例えば図一5．2の例（図中の＋印）のように配備することができる。試料採取位置の数は，地中

の核種存在量をどの程度の精度で把握するかによって定めることができる。

　ここでは，モニタリング系の配備その他の経済性，モニタリング系の信頼性，必要なマン・パワー

等；c関する詳しい検討は行なわない。予知モニタリング系（図一5．9参照）を導入する基本的なねら

いは，先行指標を利用することによって，実際に核種が移動する方向を把握し，その後でその方向に

集中的なモニタリング系（勤態モニタリング系）を配備する方が，核種が移動すると考えられるあら

ゆる方向にあらかじめ動態モニタリング系を配備しておくよりも，経済的であろうし，投入経費を同

じ‘こすればはるかに信頼度の大きな系を設計することができると考えたからである。放射性核種の地

中での移動は，すでに述べたように，大気中での汚染原因物質の移動に比べるとより決定論的であっ

て，しかもその移動経路は時間の経過によってもほとんど変らないと考えられる。放射性核種が実際

に移動する経路は，核種の地中への漏出想定位置や地下水の流況等から推定して移動するであろうと

考えられる多くの経路の内，いくつかに限られると考えるのが妥当である。

　　5．5．2配置の手法

　予知モニタリング系を配備する目的は，先行指標物質を検知することによって放射性核種が処分場

からいつれの方向へ移動するかを把握することである。核種の分布を把握することを目的にはしてい

ない。それ故，廃棄物の処分場から一定の距離だけ離れて，処分場の周囲に単列の予知モニタリング
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・ラインを設定し，このモニタリング・ライン上を所定の濃度以上の先行指標物質が通過すれば必ず

検知できるような体制を整えれば，目的を達成することができる。（38）

　放射性核種が地中へ移行する位

置から，設定するモニタリング・

ラインの位置までの距離を上，1

つのモニタリング位置の検索範囲

（先行指標物質の汚染域によって

切りとられるモニタリング・ライ

ンの長さ：図一5．10参照）を

2yoとする。また，先行指標物質

（90Yを用いることにする），　お

よびモニタリングの対象核種（釦＆・

とする）が距離Lを移動するのに

要する時間をそれぞれTy（L），　Tsr

（L），その後90｝’，90Srのモニタ

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　！＞K＼指標物質の
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　移行主経路
　　　　　　　　　　　　　　　　／
　　　　　　　　　　Mユ　　　　／
　　　　　　　　　　　　　　／　　　〆いT（L）　，　t．（2y。）

　　　　　　／
　　　　　’／／／へいT，（・）
　　　　　　　　　　　　　　　　　＼モニタ1レグ．ラ1．
　　　　　　＼核桶のNttt位ec
　　　　／

　　図一5．10　予知モニタリング系のモニタリング位置を

　　　　　　　　決定する手法の概念図

1一一’一一一、s－　／

リング・ライン上での分布幅が2yoになるまでに要する時間をそれぞれty（2yo），　tsr（2yo）とする。

予知モニタリング系のモニタリング位置を決定するための手法の概念を整理して図一5．10に示す。

図一5．10よりわかるように，1つのモニタリング位置の検索範囲を，先行指標物質のモニタリング

・ライン上での分布幅，すなわち2yoに等しく設定すれば，モニタリング・ラインを通過する先行指

標物質を検知し損なうことがない。先行指標物質の分布幅は，定量限界濃度で囲まれる先行指標物質

の分布域がモニタリング・ラインを切りとる長さとして定めることができよう。

　予知モニタリング系によって90yを検知するのに要する時間の最小値はTy（L），最大値はTy（L）十

ty（2yo）である。同じく予知モニタリング系で90Srを検知できるようになる時間の最小値はTs，（L），

最大値はTsr（L）十tsr（2yo）である。それ故，90Yを検知した後90Srを検知するまでに要する時間の

最小値τ（L）は，

τ（L）－Tsr（L）一｛Ty（L）＋tγ（2yo）｝ ’一・… @’一・・・…　（5－22）

となる。ところで，Tsr（L）とTy（L）との間には近似的に烏（L）＝Kf　Ty（L）なる関係が成立する。そ

れ故式（5－22）は次式のように変形される。

T（L）一（Kf－1）Ty（L）－tY（2yo） ・・一・・・・・・・・・… @（5－23）

　　　　　　　　　1－f
ここに・Kf－1＋　　　　　　　　　　　Pkdsr
　　　　　　　　　f

本節で考えているモニタリング・システムは，予知モニタリングで先行指標のgoγを検知した後，

90Srを把握するための動態モニタリング系を配備することを想定している。それ故，動態モニタリン

グ系を配備するのに必要な時間をTmとすれば，

　　　　T（L）≧T・n

一224一



でなければならない。ところで，モニタリング位置でモニタリングする時間間隔をT・時間（等間隔）

とすれば，モニタリング位置に90γが到達しているの：cge知することができない時間の最大値はTs

になる。それ故，動態モニタリング系を配備するために要する時間を保証するためには，

T（L）≧Tm＋T・ ・・・・・・… @t・・…　（5－24）

であることを要する。一方，モニタリング・ライン上での90yの分布幅2yoは定常状態での分布幅

2γoよりも大きくはなり得ないからt次の不等式が成立する。

yo≦γo ・・・…
@一一・・・・…　（5－25）

yoは1つのモニタリング位置の検索範囲の1／2であるからyoを小さく設計すると必要なモニタリング

位置の数が多くralる。予知モニタリング糸では，廃棄物処分施設の近くでなるべく早く，先行指標物

質の移動を把握する必要がある。しかも，経済性（例えば，モニタリング用井戸の設置費等），　分析

担当機関の分析能力（容量）等を考えると，モニタリング位置の数は少ないことが望ましい。ここで

は式（5－24），式（5－25）を満すLの最小値と対応するyoの最大値を求めて，予知モニタリング系

を設計する。

　　5．5．3配置例
　A4章6節で放射性廃棄物地中処分場の立地要件を定めるのに用いた敷地：c予知モニタリング系を

配置する。廃棄物の処分位置およびその周辺の環境因子の値は第4章6節と同じ（図一4．10～図一

4．13参照）であるとする。廃棄物地中処分場の安全性を考える上で最も重要な核種はgo5・であると

し，90Srの移動に対する先行指標として90yを用いる。放射性核種は廃棄物処分施設の境界上の1点

から地中へ移行すると仮定する。このとき，核種が地中へ移行する，処分施設境界上の位置は不明で

あると考える。これらの仮定は予知モニタリング系の機能に余裕をもたせる側の誤差を生じる。核種

が地中へ移行する位置での90Sr，90yの濃度は第4章6節と同じく1．68×IO’iμCi／mi．　両核種の

定量限界水中濃度は前節と同じくIO’81，Ci／’mlであるとする。

　地中（帯水層中）での90yの濃度分布を次式で推定する。

　　　　晋一☆（　　∂αDx　　∂x）＋☆（鴫）一☆（Vx・）一☆（Vr・）一・ly・・…・・（5－26）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　ここfC・｛Dx；伽閣段

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　⇒＝D・nlVrl十切

ただしDmはgeyの標準拡散係数，1）dは分子拡散係数である。90γの地下水中濃度αは厳密には，例

えば式（5－19）と式（5－20）とを連立して解いたよう‘こ，90Srの移動を記述する式と連立し，90Srか

ら供給される90yの寄与をも考慮して定めねばならない。ところが90Srの地下水と土壌との間の分配

係数値kd．が大きい場合には式（5－26）によって90Yの分布を推定しても生じる誤差は小さい。式

（5－26）の解法（図一4．17参照）および環境因子の値は前章第6節の標準状態（表一4．23参照）

と同じである。90Srおよびgoγが処分施設の想定上の位置（1，ノ）＝（81，21）から漏出した場合の，

90γの地下水中濃度分布の計算例を図一5．11に示す。また，同じく位置（81，21）から90γが地中へ
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21

19

17

15

1 漏出位置 処

3日後

9日後

一゜
18日後

20

界境の設施分処一

15

13

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　0　　　　　　　　　　　　　　　　　20　　　　　　　　30　　　　　　　40　　　　　　　　50

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　yo・meter

J．撃戟GT，　　75　　77　　，g　　81　　83　　85　　図一5．12　Ty（L）十tγ（2yo）とyoとの相関

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（Ty（L）＋tγ（2yo）：go｝の分？lj域

図一5．ll・・γの地下水中等願線（趨　　　　力‘モニタリング’ライン上で2y…な

　　　　　　　限界飯，10－8ACi／．・1）　　　　るの煙する時間）

漏出する場合の，Ty（L）十Zγ（2yo）とyoとの相関を図一5．12に，　Ty（L）とLとの相関を図一5．13

に示す。

　式（5－23）および式（5－24）より，Ty（L）は次の関係式を満たさねばならない。

　　　　T・（・）≧（X7－lil）｛　・・＋・的・2・・）｝　　……………（・－27）

　／
（1．75

Tn；およびTsは，当該計画に投入できる資金や人員によって定まり，　Kfは地層が定まれば定まる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　ここではTrn　＝　30日，　T5＝30日，すなわち30日毎に
　20

15

　　　10

0　　　　　　　20　　　　　　40　　　　　　　60　　　　　　80　　　　　　100

　　　　　　L．meter

図一5．13　Ty（L）とLとの相関
　（Ty（L）：90Yがモニタリング・

　　ラインLに達するのに要する時間）

地下水中の90Yec度を測定し，定量限界濃度以上の

90yを検知した後，90Srのモニタリング体制を整える

のに30日を要するとする。また，ここでは仮に妃，r＝

10ml／gとすれば，　Kf＝40となる（f＝0．4，　p＝2．65

g／c㎡）。それ故，式（5－27）は，

Ty（L）≧　｛　30十tY（2yo）十Ts　｝／39

となる。tY（2yo）をパラメータにして上式を計算し，

その結果を図一5．14に示す。

　予知モニタリング系は，goγが地中へ移行する各想

定位置においてLとyoとを定めれば設計することがで

きる。図一5．12からわかるように処分施設の境界

（L・＝O）からモニタリング・ラインまでの距離Lが小
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さくなれば，当該モニタリング

位置の検索範囲（2yo）も大きく

なる。すなわち，処分施設のよ

り近く1こ，より少ないモニタリ

ング位置を設計することによっ

て予知モニタリングの目的を達

成することができる。ここでは

式（5－25）と式（5－27）を満た

すLの最小値とyoの最人値とを

定めることにする。定めるべき

設計変数が2つ，条件式が2つ

であるからLおよびyoは簡単に

定めることができる。ところが

4．

3．

い治▽

2

1

00
　0

図一5．14

羅墓

　10　　　　　　　　　　　20　　　　　　　　　　　30　　　　　　　　　　　40　　　　　　　　　　　50

　　　　　　　Ts．　day～

Ty（L）とT5との相関（T5：サンプリンク「時間間隔）

式（5－25）によればyoの最大値はγoであるが，これは現実的には意味がない。なぜなら，90yは地

下水層中を移動する90Srからも供給されるから，90γが平衡分布に達する（yo＝γ0となる）のは90Sr

が平衡分布に達した後であり，そうなるまで｛Cは無限の時間が必要である。しかも90Srが平衡分布に

達した場合の値γoを用いて予知モニタリング系を設計することは，放射性核種の移動（非定常過程）

を把握するというモニタリング本来の目的に反することになるからである。ここでは，放射性核種が

地中へ移行する位置以外では90yが供給されない場合，すなわち90yの濃度分布が式（5－26）によっ

て定まる場合o），90yの平衡分布幅y6を用い，　yo≦y6であることを式（5－25）に代る制約としてyo

を定めることにする。yoを小さくすると予知モニタリング系が90Yを検知する能力の余裕が2（y6－

yo）≧0：c相当する分だけ大きくなる。

　放射性核種が，廃棄物処分施設の境界上の位置（81・21）から地中へ移行する場合（図一5．11参照）

を例にして，Lとyoとを定めよう。ここでは地下水のモニタリング頻度を1月1回，すなわちτ5＝30

日としている。さらにモニタリング・ライン上での90Yの分布幅が2yoになるのに要する時間tγ（2yo）

を，仮に10日とする。この場合には図一5．14から，goγがモニタリング・ラインに達するのに要す

る時間Ty（L）は1．75日になる。　tγ（2yo）を大きく選ぷと以下に述べるようにyoは大きくなるが，

yo≦y6であることを要するから，　tγ（2yo）をむやみに大きく選ぷことはできない。ついで図一5．13

によれば，Ty（L）－1．75日に対応する，モニタリング・ラインの位置Lは32　mとなる。今tY（2yo）

＝10日，L＝32　mであるから，　Ty（L）十tY（2yo）＝11．75日，　L＝32　mに対応するYo値は，図一5．

12より22mとなる。すなわち，放射性核種の地中への漏出位置が（81・21）である場合，　tY（2yo）＝10

日とすれば，L＝　32　m，　yo＝22　mとなる。　tY（2yo）＝20とすれば，先と同じ手続きを繰返すこと

によって，L＝　35　m，　yo＝27　mとなる。すなわち，　tγ（2yo）を大きくしても，　yoはあまり変わらな

い。廃棄物処分施設境界上の他の位置から核種が地中に移行する場合についても同様の検討を行ない，

その結果を整理して表一5．4cc示す。表一5．4のようにLとyoとを定めれば，このモニタリング・ラ

イン上ec　90yが到達するのに要する時間Ty（L）は1．75日，モニタリング・ライン上での90Yの分布

幅が2yo　ecなるのに要する時間tY（2yo）は10日，モニタリング位置でgoγを検出するのeζ要する時間
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の最大値Ty（L）＋tγ（2yo）十Tsは41．75日，最小値はTy（L）＝1．75日，また90Yを検知後90Srがモ

ニタリング・ラインに達するまでに必要な時間τ冊二丁（L）－7・はほぼ30日（29．6日）となる。

表一5．4　goγの地下水中濃度分布から椎定しt　Lと2yo

核種の漏出想定位置 （86，21） （81，21） （76，21） （76・26） （76，31） （81，31） （86，31）

モニタリング・ライ
ンまでの距離 29 32 40 27 44 38 31

（ム：m）

モニタリング位置の
検索範囲 42 44 62 62 70 68 74

（2yo：m）

設計条件：ty（2yo）；10　days，　Tm　＝30　days．　Ts；30　days

表一5．4に示したLとyoとを用いて，配置した地下水中90Y濃度のモニタリング位置を図一5．15

に示す。1＝86（21≦J≦31）で与えられる処分

施設の境界から地中に移行する核種は，地下水と

共に処分施設の内側へ向って移動するから，この

境界の外側にはモニタリング位置を配置する必要

はない。各モニタリング位置の廃棄物処分施設境界

からの距離（L）と，各モニタリング位置の検索範

囲（2yo）を整理して表一5．5に示す。図一5．15

中の○印はモニタリング位置を示しており，斜線

部分はモニタリング位置の検索範囲を表わしてい

る。

放射性廃棄物の
処　分　施

　　20　40　60m

一一一
　　　　　　　　　It76　　78　　80　　82　　84　　86

　0印はモニタリング位置を、斜線部は検索範囲を示す。

図一5．15　予知モニタリング系モニタリング

　　　　　　位置の配置例

　　　　　　（設計条件他は表一5．5参照）

表一5．5　予知モニタリング系のモニタリング位置とその検索範囲

モニタリング位置の番号 No　1 No　2 Nα3 Nα4 Nα5 Nα6 Nα7 Nα8 Nα9

モニタリング・ラインまでの距離（ム）

cjタリング位置の検索範囲（2yo）

29

S3

32

S4

41

S3

40

U2

26

T4

39

T7

44

V0

40

U3

31

V4

設計条件　tY（2yo）＝10　days・Ts＝30　days・Tm＝30　days

　　　　　Ty（L）＝1．75　days，　Kf＝40（kdsr；10　m　l／セ）

　　　　　長さの単位はmeter
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　　　5．5．4考　　　察

　　　　　　　　90　　　　　　　　　yを用いる場合を想定して，種々の仮定の下に予知モニタリング系のモニタリン　先行指標物質に

グ位置を配置した（図一5．15）。モニタリング位置の数は9である。廃棄物処分施設で90Srが地中へ

移行すれば，所定の時間の後には，先行指標である90Yがいつれかのモニタリング位置で検知される

ことになる。図一5．15の予知モニタリング・システムの設計条件は以下のとおりであった。すなわ

ち，測定頻度は30日毎に1回，モニタリング位置でgoγを検知するための動態モニタリング系を配備

するまでに要する時間は30日，モニタリング・ライン上で90Yが検知されるのは，廃棄物から浸出し

たgoγが処分施設の境界に達した後遅くとも約42日後（Ty（L）十tγ（2yo）十T5時間後）である。

　予知モニタリング系に必要な試料採取位置の数は図一5．15に示すように多くなる。実際CC　90yが

検知されるのは，これらのモニタリング位置の内たかだか数箇所に限られると思われる。それ故，処

分施設の周囲に例えぱ90s・の移動を把握するためのモニタリング網をあらかじめ配備するよりは，予

知モニタリング系によって90S’の移動方向を把握した後，その付近に重点的SC90Srのモニタリング網

を配備する方が，経済的にはるかに有利であろうと思われるだけでなく，用いる資金を同じにすれば

はるかに有効なモニタリング網を配置できることにもなろう。

　予知モニタリング系のモニタリング位置の数が多くなること，測定器の購入費や維持管理費が高価

；Cなるであろうことを予想して，モニタリング位置における地下水中放射性核種の連続n動測定方式

（Ts＝0に相当）については検討しなかった。　放射性核種の地中での移動速度は遅いから，連続臼動

測定方式を用いなくてもモニタリングの目的は達成できると考えられる。ただし，図一5．14からも

解るように，Ty（L）＝1．75日であってもTs＝・　O（連続測定に対応）であればtγ（2yo）＝　40日とする

ことができる。図一5．13よりTy（L）；1．75日に対応するLの値はやはり32　mであるが，図一5．12

よりL＝32m，　Ty（L）十tY（2yo）＝41．75日1ご対応するyo値は22　mよりはずっと大きく30数m近

くになると思われる。このことは，地下水中の90yue度を連続測定することが技術的に可能になれば，

モニタリング位置の数を減じることができる可能性があることを意味する。連続測定の必要性と利害

得失C（ついては別に検討する必要がある。

　廃棄物処分施設内でのモニタリングについては検討しなかった。予知モニタリング系の他に，例え

ば，処分用構造物（トレンチ，コンクリート・ピット，建屋等）のサンプ（水溜）等で，廃棄物から、

浸出する放射性核種を把握することができれば望ましい。

　予知モニタリング系のモニタリング位置は，地下水の止水壁等を構築して地下水の移動を規制でき

れば大幅に減少する。このような工法の有効性と実用性についても検討する必要があろう。

　5．6ま　と　め

　本章では，現在各国で実施されているモニタリングの現状を紹介すると共に，非放射性物質の処分

に伴って生じる地圏環境の汚染の持徴を明らか1こした。放射性廃棄物地中処分場周辺に配備すべきモ

ニタリング・システムが持つべき性格を明らかにし，モニタリング・システムを設計する場合の基本

的考え方を述べた。

　モニタリング・システムは，あくまで現場で得られるデータを基礎にして設計するべきであると考

える。考えられる種々の事例を想定し，廃棄物処分場の操業：C先立って，あらかじめモニタリング網
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を配備しておくよりは，漸時得られるデーターに基iついてモニタリング・システムを再構成する方が

経済的にも技術的‘ζも有利であると考えられるからである。そのためには，あらかじめ配備しておく

モニタリング網は必要最小限度にとどめておく必要がある。そのためモニタリング・システムの維持

・管理は努めて弾力的に行なう必要がある。放射性核種の地中での移動速度は遅いから，モニタリン

グ網の再構成を検討するために必要な時間は，核種が地中へ漏出した後であっても，充分1こ保証され

ると思われる。

　廃棄物地中処分場周辺のモニタリング網を完成させるためには，モニタリング項目，モニタリング

位置．モニタリング頻度等を定めるだけでなく，モニタリング・データを評価して必要な対策を講じ

る手順をも準備しなければならない。本章では，限られた条件下でモニタリング項目を選定する考え

方と，モニタリング位置を定める考え方とについて検討するのにとどめた。モニタリング位置の選定に

ついてはその選定例を示した。本章で示したモニタリング・システムの構成手順は，il倣射性物質の

地中での移動特性に注目し，先行指標物質を険知の対象にする予知モニタリング系を廃棄物処分施設

の周辺tC配置し，｛2）予知モニタリング系で先行指標物質を検知した後，その周辺に当該放射性咳種の

地中での分布域を同定・把握するための動態モニタリノグ系を配置し，併せで3冶衆の構成員の安全

を保証することを主目的：CしたPRモニタリング系を人の居住区域の周辺に配置すること，を骨子に

している。すでに明らかなように，本章のモニタリング・システム（図一5．9参照）では，特‘ζ初期

のモニタリングにおいて、先行指標物質の果す役割が極めて大きい。本章ではgoγを先行指標物質に

することを想定した。現実；c　goγを先行指標に用いることができるか否かは，更に詳しく検討しなけ

ればならない。106Ruのような放射性核種を用いる方が実用的であるかもしれないし，　Ca十惚濃度

や腐食有機酸のような非放射性物質を用いる方が実用的であるかもしれない。但し，先行指標を用い

て予知モニタリング系を構成する方法や，予知モニタリング系のモニタリング位置を配置するノ∫法等

は，先行指標物質が変っても，有効性を失なわないと考えられる。

　深海投棄処分の場合と異なり，廃棄物を地中に処分する場合には”意味のある”モニタリングを実

施することができる。それ故，地中処分法の場合には，廃棄物を処分した後であっても，必要になれ

ばそれを再び人の管理下におくことが可能である。”処分する”という行為と”管理下におく”とい

う行為とは，一般的には矛盾する行為ではあるが，人類の安全を保障することを目的にする場合には

それらを適用する時をずらすことによって，互いに補完的な行為に転化することができる。モニタリ

ングが可能であるということとモニタリングを実施することとは同義ではない。モニタリングの必要が

あるか否か，どの程度のモニタリングが必要かは処分の事例に応じて定めねばならない。

　本章で検討した，地中処分場周辺のモニタリング・システムに関する検討は，検討すべき事項のほ

んの一部を占めるにすぎない。モニタリング・データを評価する基準や体制，あるいはその結果どの

ような対策を講じるべきかを決定する手順等，検討すべき事項は大部分残されているといえる。

一230一



参 考 文 献

（1）ICRP ：放射性物質の取扱いに関する環境モニタリングの諸原則，

　　　　　日本アイソトープ協会訳

ICRP　Publ．7，（1965），

（2〕　Preston， A．：　Site　evaluations　and　the　discharge　of　aqueous
　　radioactive　wastes　from　civil　nuclear　power
　　stations　in　England　and　Wales，　Proc．　of　a　s）mp・，
　　Vienna，　IAEA，　SM－72／46，　pp．725－737，　（1966）

（3）　IAEA：Methods　of　surveying　and　monitoring　marine　radioactivity，
　　　　　　　　　　　　　　IAEA　safety　series　No．11，　（1965）

（4〕　Nea1，　W．T．L．：　The　United　Kingdom　apProach　to　environmental
　　　　　　　　　　　　　　monitoring　in　relation　to　the　discharge　of　radio－

　　　　　　　　　　　　　　active　wastes，　Proc．　of　a　symp．，　Vienna，

　　　　　　　　　　　　　　FAO／IAEA／WHO，　pp．345－356，　（1969）

（5）　Nea1， W．T．L．：An　historical　review　of　local　monitoring　for
　　　　　the　contamination　of　land　through　disposal　to
　　　　　the　atomosphere，　ibid，　pp．339－344，　（1969〕

（6）　Honstead，

〔7）　Preston，

J．F．：Mechanism　of　transfer　of　radionuclides　to
　man　in　the　vicinity　of　a　nuclear　facility，
　ibid，　pp．381－391，　（1969）

A．：　Aquatic　monitoring　programes，　ibid，　pp．345－356，
　　（1969）

〔8）ENEA：西ヨーロッパにおける放射性廃棄物管理の実際，　NSRA－memo　No．19，

　　　　　　　　　　　　　　原子力安全研究協会訳

（1972），

〔9〕市川竜資：環境放射能安全をめぐる諸問題，原子力工業，19〔9〕，26－一　30，（1973）

（10）　Mitche11， N．T．：　Monitoring　of　the

　United　Kingdom　and　its
　assessment，　Proc．　of　a
　SM－117／20，　pp．449－462，

aquatic　environment　of　the
application　to　hazard
s）mp．，　Vienna，　FAO／IAEA／WHO，

〔1969）

（11）井上頼輝・森澤真輔，山ロ泰正：廃棄物の陸上埋立に起因する地下水汚染の現状と将来予測，

　　　　　　　　　　　　　　　第11回衛生工学研究討論会講演論文集，pp．47～52，　（1975）

（12）井上頼輝・森澤真輔：地下水の汚染一その実態と傾向，公害と対策，

　　　　　　　　　　　　　　　（1974）

〔13）井上頼輝・森澤真輔：埋立計画における水質汚染のアセスメント，

　　　　　　　　　　　　　　　テキスト，pp．119～133，（1975）

10〔9〕，　11～22

土木学会土木計画学講習会

一231一



（14）

（15〕

（16）

（17〕

（18）

（19）

〔20〕

（21）

〔22）

〔23）

（24）

（25）

（26）

（27）

（28）

（29〕

（30）

〔31）

井上頼輝・森澤真輔：廃棄物埋立場から地水圏環境へ移行する重金属量の推定，文部省科学研

　　　　究費総合研究報告書（A）ne　035032，　pp．11～18，（1976）

井上頼輝・赤木文行：山間部への都市廃棄物埋立による地下水の汚染について，水処理技

　　　　術，14〔8〕，801～812，（1973）

角川正義：原子炉災害対策用野外放射線監視システムに関する考察，JAERI　reporし1193，

　　　　　（1971）

原子力安全研究協会：固体廃棄物処理処分専門委員会昭和46年度成果報告書，（1972）

原子力委員会：環境安全専門部会，環境放射能分科会報告書，（1974）

池田有光：都市域における大気汚染濃度予測に関する研究，京都大学博士学位論文，（1974）

池渕周一一：河川流況の長期的予測に関する水文学的研究，京都大学博士学位論文　（1971）

日本環境衛生センター：廃棄物の埋立処分に関する技術の開発研究報告書，（1976）

Mawson，　C．A．：　Consequences　of　radioactive　disposals　into
　　　　　the　ground，　Progress　in　Nuclear　Energy，　Series　12，

　　　　　Health　Physics，　pp．461－479，　（1969），　Pergamon　Press

Meyer，　G．L．：Preliminary　data　on　the　occurence　of　transuranium
　　　　　nuclides　in　the　environment　at　the　radioactive　waste
　　　　　burial　site　Maxey　Flats，　Kentucky，　Proc．　of　a　symp．，
　　　　　San　Francisco，　IAEA／ERDA，　〔1975）

原子力安全研究協会：固体廃棄物処理処分専門委員会昭和49年度成果報告書，（1975）

日本原子力学会：環境被曝線量評価，（1975）

植松甲之介：環境放射能モニタリング，環境放射能研究会夏期セミナー資料，（1974）

原子力安全研究協会：固体廃棄物処理処分専門委員会昭和47年度成果報告書，（1973）

Brown，　D．J．：Migration　characteristics　of　radionuclides
　　　　　through　sediments　underlying　the　Hanford　reservation，
　　　　　Proc．　of　a　s）mp．，　Vienna，　IAEA／ENEA，　SM－93／16，

　　　　　pp．215－228，　（1967）

井上頼輝・赤木文行：フッ素による地下水の汚染について，用水と廃水，14〔11〕，

　　　　　34～47，　（1972）

Denham，　D．H．：　Radiological　status　of　the　groundwater　beneath
　　　　　　　　the　Hanford　project，　BNWL－1047，　（1968）

Inoue，　Y．　and　Kaufman，　W．J．：　Prediction　of　movement　of　radio－

　　　　　　　　nuclides　in　solution　through　porous　media，　Health
　　　　　　　　Physics，　Vo1．9，　pp．705－715，　〔1963）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　－232一



（32〕

〔33）

（34）

（35）

（36）

（37）

（38）

井上頼輝・森澤真輔・宮武法善：非イオン状90Yの地中移動，日本原子力学会誌，18〔7〕，

　　　　　　　　　445～451，　（1976）

Godse，　V．B．　et．a1．：　Characterization　of　Trombay　soils　for
　　　　　　　　　disposal　of　radioactive　waste，　Proc．　of　symp．，

　　　　　　　　　IAEA，　SM－93／21，　pp．301－315　　（1967）

日本環境衛生センター：廃棄物の埋立処分技術の開発研究報告書，（1974）

井上頼輝・森澤真輔・馬原保典：通気層における放射性核種の移動（1），日本原子力学会誌，

　　　　　　　　　18〔9〕，　600～605，　（1976）

Robertson，　J．B．　et．a1．：　The　influence　of　liquid　waste
　　　　　　　　　disposal　on　the　geochemistry　of　water　at　the　NRTS，

　　　　　　　　　Idaho，　UC－70，　IDO－22053，　TID－4500，　（1974〕

Robertson，　J．B．：　Digital　modeling　of　radioactive　and　chemical
　　　　　　　　　waste　transport　in　the　Snake　River　plain　aquifer
　　　　　　　　　at　the　NRTS，　Idaho，　UC－70，　IDO－22054，　TID－4500，

　　　　　　　　　（1974〕

角川正義：環境放射能の監視システムに関する基礎的研究，京都大学博士学位論文（1975）

一233一



第6章結 論

　6．1本研究の総括

　本論文の主要部分は5章からなる。本論文では原子力発電所から発生する放射性固体廃棄物を陸上

で処分する場合を想定し，主として人：C対する放射線学的安全性を確保する立場から，放射性廃棄物

を安全に地中処分する方法について論じた。すなわち，環境（主として地圏）中に漏出した放射性核

種の環境中での移行機構；Cついて理論的・実験的：C研究し，その成果を利用して放射性廃棄物を地中

処分する場合の安全性評価法を提案した。廃棄物地中処分場として望ましい立地条件を定量的に明ら

かにし，廃棄物処分場を最適立地させる手法とその適用例を示した。さらに，立地した処分場が，将

来にわたって，周辺住民に対する安全を保証するために必要な立地要件の設定方法とその設定例を示

した。我国および諸外国の原f力施設の安全性に関する調査を実施し，我国における放射性廃棄物地

中処分の実用可能性を検討した。最後：c，廃棄物地中処分場周辺に配備すべきモニタリング網につい

て検討し，その配備例を示した。本論文で検討した事項は，放射性固体廃棄物の地中処分システムを，

放射線学的安全性を頃視する立場から，構成する場合に有効な知見を与えると考える。本論文の構成

は大略，図一　6．1cc示す通りである。図中の矢印は検討成果が利用される方向を，（）内の数値は検

討した章・節を示している。

　検討の結果

については各　　　　耀㌘甥1ヅ　聯中でノ囎端桶の移f嚥
章および節毎　　　　　　　　　　　　　　グ網の・・窒計　　　　　　　ト通気層、帯水層），aオ・状、非けノ伏）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　向　　　ド理・1倫的、実験的・〔c°）s・，鋪℃・　）
に詳しく整理
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　‘2），13）
して不した。

ここでは．そ
　　　　　　　　　　　廃　棄物
れら検汀結果　　　　ノ）発tt

　　　　　　　　　　　　　Cl戊
の内主要なも

のを整理して

示す。本研究

の成果は重金

属等を含む非　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　〔1．L）｝　il．3）　u．b｝　ぽ．．・）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　）内の数植は検討した章・節を示すノ放射性廃棄物　　　　　　　　　　　　灰印は成果の利用Jilf・jを、〔

を陸上で安全　　　　　　　　　　　　図一6．1　本　論　文

に処分する方

法を開発する場合にも有効に適用することができる。

の　構　成

　第1章では，原子エネルギーが将来のエネルギー源として重要であることを述べ，さらに将来のヱ

ネルギー源としての地位を確立するためには，まず放射性廃棄物の安全な処分方法を開発する必要が

あることを述べた。放射性廃棄物の種々の処分方法の現状および将来の実用口∫能性等を紹介した。現

在の技術水準で実用可能な廃棄物の処分方法は海洋処分法と地中処分法とであることを示し，諸外国
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がどのような処分方針を採用しているかを紹介した。特に地中処分法：Cついては廃棄物の種類や放射

能レベル毎にどの様な処分方法が実用されているかを示した。我国の放射性廃棄物の蓄積量は年々増

加の一途をたどり，原子力発電所等では年々廃棄物の保管設備が増設されている。廃棄物圧力が今後

ますます大きくなるという理由だけでなく，現在の原子力発電技術を閉じたエネルギー技術にするた

めにも，特9C廃棄物処分問題を解決する必要があることを示して，本論文の目的を設定した。

　第2章では，主としてイオン状態で存在する放射性核種が，1也中を移動する機構を記述する理論に

ついて検討した。本章で行なった検討内容はほぼ2つに区分することができる。第1の検討は，土壌

と地下水とが相対的に運動しない系（バッチ・システム）における放射性核種の分配現象をとり扱っ

ている。人工のイオン交換樹脂によるイオンの交換現象について展開された理論を簡略化し，土壌と

地下水とが作る系内における放射性核種の分配現象を記述するのに適用した。さらに，放射性廃棄物

地中処分の安全性を評価する場合に重要な分配係数値の工学的意味を明らか‘こした。第2の検討は，

土壌と地下水とが相対的に運動する，すなわち土壌層中を地下水が移動する系（カラム・システム）

における放射性核種の移動を扱っている。まず，帯水層（地下水層）中での放射性核種の移動を記述

する理論を紹介した。通気層における放射性核種の移動は，帯水層における放射性核種の移動に比べ

ると未解明の部分が多い。特Cζ，土壌水分の非定常な移動に伴って生じる放射性核種の移動現象に関

する研究は遅れている。ここでは，放射性核種の通気1曽中での移動現象はh壌水分の移動との関連に

おいて論じるべきことを述べ，その移動を記述する基礎式を提案した。さらに，提案した基礎式と従

来の理論との関係を数学的に明らかにした。

　第3．章では，放射性核種の地中での移動現象を実験的に検討すると共に，第2章で提案した通気層

における放射性核種の移動を記述する基礎式の妥当性を実験的に検討した。まず第2節では，地下水

と土壌との間の放射性核種の分配係数値と，環境因子との相関を実験的に明らかにした。本節の検討

は，放射性核種の土壌との反応機構を解明することを目的にしたものではなく，分配係数値が環境因

子の変化によってどのように変化するかを工学的に予測することを目的にしている。その結果，分配

係数値の大小関係が放射性核種の種類によらずほぽ一定であること，分配係数値の変化がC・過剰土の

場合は地下水中のCa十」㎏濃度の変化から，　Ca不足土の場合はpJI値の変化からそれぞれ推定できる

こと，通気層における核種（90S・）の分配係数値は帯水層における分配係数値よりも大きいと思われ

ること，90γ・110n；L’S（g，59Fe等の核種は土壌と地下水とが作る系内において非イオン状態で存在する

場合があると思われること，等を明らかにした。本論文では研究範囲を，暗黙の内に，放射性核種が

イオン状態で存在する場合に限っている。第3節では，非イオン状態で存在する放射性核種が地中を

どのように移動するかを，90γを用いて実験的に検討した。限外濾過法によって90yの存在状態を確

認し，バッチ・システムおよびカラム・システム内で非イオン状90yがどの様に移動するかを明らか

scした。すなわち，90Yの水中での存在状態はpEが低い領域では陽イオン状態で，　pfiが高い領域

では帯電しない非イオン状態で，また通常の地下水のpH域では大半の90　yが非イオン状態で存在す

ること，非イオン状90Yはイオン状の90γに比べると土壌に収着され難く，それ故地層中を早く移動

すること，等を明らかにした。第4節では，カラム・システムを用いて，地下水中に単一の放射性核

種が含まれる場合および複数の放射性核種が含まれる場合に，核種が地層中をどのように移動するか

を検討した。単一の核種を含む水道水を土壌カラムに通水することによって，水中で非イオン状態で
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存在すると思われた核種110ntAgおよび59Feの移動特性が，他の核種の移動特性と著しく異なること，

つまり90Yの場合と同じく110mAg，59Feのある分率は水道水とほぼ同速度で土壌カラム中を移動し．

残りの分率はイオン状核種と同じパターンの移動特性を示すこと，放射性核種の土壌カラム内の移動

速度は，カラムに充填した土壌から水中へCaが溶解する傾向にあるか否かによって変る傾向があるこ

と，等を明らかにした。また複数の核種を同時に含む水道水を土壌カラムに通水することによって、

個々の核種の土壌カラム流出曲線はある条件の下に単一の核種が含まれる場合の流出曲線を重ね合わ

せることによって得られることを示した。第5節では，帯水層模型実験装置を作製して，より実規模

に近い条件下での放射性核種の地中（帯水層）移動について検討した。90Sr．137C・，60C・等合計7

種類の放射性核種をセメントで固化し，この固化体を模型帯水層中に設置した。帯水層に水道水を供

給して，セメント固化体から浸出した放射性核種がどのように地層中を移動するかを3．5年にわたっ

て追跡し，模型地層内の放射性核種（主としてgo5づの分布を実測した。第2章で紹介した理論によ

る予測分布と実測分布とを比較して理論の適用性を検証した。この結果，井上の提案した理論によれ

ば地層中での放射性核種の分布を精度よく予測することができること，基礎式を電算機を用いて数値

的に解く方法では，予測精度は劣り，局所地層条件の把握等の点で改良すべき余地があること，等が

明らかになった。第6節および第7節では通気IM模型実験装置を用いて，通気層中での放射性核種の

挙動について実験的に検討した。第6節では，通気層に供給される模疑降水中に放射性核種が含まれ

る場合について，また第7節では通気層中に放射性核種のセメント固化体を埋設し，固化体から浸出

する核種が模疑降水と共に模型通気層中を移動する場合：Cついて実験した。模型地層内での土壌水分

の非定常変化，地層内での土壌水分の分散，地層内での核種（主として90s・）濃度分布等を実測した。

第2章で提案した通気層中での放射性核種の挙動を記述する基礎式を，土壌水分の非定常浸透現象を

記述する基礎式と共に，電算機を用いて数値的に解くことによって理論濃度分布を得た。実測値と理

論予測値とを比較することによって，第2章で提案した通気層での核種の移動を予測するための考え

方が，なお検討の余地を多く残しているものの本研究の検討範囲内ではほぼ妥当であることを示した。

通気層における放射性核種の移動を予測するための近似法として提案された井上の拡張理論と第2章

で示した考え方とを数値実験によって定量的に比較し，井上の拡張理論を修正せずに用いる場合に生

じる人体に対する放射線学的安全性の評価誤差は安全側の誤差である事を示した。

　第4章では，第2章および第3章で得られた成果を利用して，放射性廃棄物地中処分場の放射線学

的安全性を評価する方法，処分場の立地条件および立地要件，処分場の最適立地法，等について検討

した。まず第2節では，放射性廃棄物地中処分場から地中に漏出した放射性核種が，最終的に人間に

摂取される‘こ至る生態学的連関を定式化し，人が受ける放射線の内部被曝線量を評価する方法を提案

した。地中に処分された廃棄物に由来する放射性物質を人が摂取するCC至る経路としては飲料水の飲

用，農産物の摂取，水産物の摂取の3経路を考えた。合計電気出力が200万kWeのBWR型原子力発

電所から発生する放射性廃棄物を20年分，全て地中に処分すると仮定して，提案した安全評価法に基

づいて人がうける被曝線量の程度を推定した。その結果，試算条件下において地中処分場の安全性を

考える場合の決定経路は農産物摂取経路になる可能性が大きいこと，決定核種は90Sr・110ntAg　ecなる

可能性が大きいこと（半減期が短い核種であっても，安全性を考える場合には重要な核種になりうる

こと），廃棄物処分の方式によって人の被曝線量がかなり変化すること，推定被曝線量から考えて地
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中処分法が放射性廃棄物の最終処分法として有望であること，等を明らかにした。第3節では，第2

節で定式化した安全性の評価式に感度解析の手法を適用して，安全性を確保する立場からみた地中処

分場の立地条件を明らかにした。地中処分場の立地条件については，従来から提案されているものも

あるが，それらは定性的条件であるため，2つの条件が競合する場合にはいつれを優先させるべきか

が不明である。本節では，ある条件の下に立地条件の優先順位を定あうることを明らかにし，標準的

な環境条件下で，立地条件を定量的に評価した。また，地中処分場の安全性を迅速かつ簡便に評価す

るための方法として，評価図表と被曝線量の近似評価法を提案した。第4節では，第2節で定式化し

た安全性評価法を適用して，我国および諸外国の原子力施設32箇所の放射線学的安全性を同一基準で

評価し，比較した。放射性廃棄物地中処分場の安全性は，処分場の周囲にどの程度の土地（非居住区

域）があるかによって定まる傾向が強く，それ故我国よりも一般に土地に恵まれている諸外国の処分

場の安全性は我国の施設の安全性にまさっているといえる。ただし，処分場から問題となる場所まで

の距離が大きいという条件は，他の環境条件，例えば地下水流速が遅いあるいは土壌の分配係数値が

大きい等の条件によって代替することができる。これらの検討によって，我国においても適地を選定

することによって廃棄物の地中処分場を十分安全に立地させうることを明らかにした。第5節では，

地中処分場の立地条件等を配慮して，その敷地が確保された場合tc，廃棄物処分施設をどの位置に立

地させるのが最も安全であるかを，電算機を用いて定める方法について検討した。地ド水流速，核種

の分配係数値，地層の空隙率等の環境因子が場所により異なる場合を想定し，それらの因子値が事前

の調査によって把握されているものと仮定した。敷地内の任意の位置で放射性廃棄物を処分したとき，

人がうける内部被曝線量を計算し，被曝線量が最小または極小の位置に処分場を立地させることにし

た。最適立地位置の選定手順と選定例を示した。第6節では，廃棄物処分施設の周囲；c設定するのが

望ましい2種類の土地利用の制限区域を定める方法‘こついて検討した。第1の区域は地下水利用の禁

止区域であり，第2の区域は第1の区域の外側に設定する地下水利用（漕慨用水としての利用）の規

制区域である。環境条件が変化する場合についてもこれらの区域の設定例を示し，これらの区域の広

さ（立地要件）が環境条件の変化によってどのように変化するかを明らかにした。

　第5章では，放射性廃棄物地中処分場の周辺に配備すべきモニタリング・システムについて検討し

た。まず，非放射性物質の埋立処分によって発生している地下水系の汚染問題を研究・調査した成果

を利用して，地下水汚染の特色を明らかにした。ついで，地中処分場の周辺に配備すべきモニタリン

グ・システムの目的を設定した。前章までの検討と異なり，モニタリング・システムについて検討す

る場合には，どれ位の量の放射性核種がいつどの位置で地中へ漏出するかをあらかじめ想定すること

はできない。どのような事態が生じても，その事態があらかじめ設定しておく限度以上の影響を及ぼ

す可能性があれば，モニタリングによってその事態が検知されなければならない。それ故，モニタリン

グ・システムを設計する場合に基礎にするデーターは，実験室で行なう実験結果や数値シミュレーシ

ョンの結果等からよりはむしろ現地で得られる野外観測結果から得るのが望ましい。本章では，まず

モニタリングの項目に何を選ぷのが有利であるかを判断するための考え方を示し，ついで地中処分場

周辺のモニタリングを実施する場合に有効な情報を与えるであろう先行指標（物質）について検討し

た。地中処分場周辺で放射性物質をモニタリングするモニタリング系を，PRモニタリング系，動態

モニタリング系，予知モニタリング系に区分して考えるのが有効であることを述べた。また，核種移
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動の先行指標として90Yを用いる場合を想定し，予知モニタリング系を設計する考え方と，その設計

例を示した。原子力発電所周辺の局地気象の観測に比べると，局地的な地水圏環境を観測する技術・

機器は極めて不足しており，基礎データーの集積量も少ない。全モニタリング・システムを大部分既

存のデーターによる机上の計算に基いてあらかじめ配備しておく考え方が経済的にも技術的にもより

有効であるとは，現段階では考えられない。

　6．2本研究の問題点と将来の研究課題

　本研究は，放射性廃棄物を安全に地中処分するための処分体系を構成することを目的にしている。

研究目的を設定する段階で検討対象から除外した課題や，研究の進展と共に検討する必要があると思

われたが充分に検討できなかった課題，あるいはほとんど研究できなかった課題が多く残された。こ

こでは，放射性廃棄物の処分体制を構成するという視点から，残された問題点を整理することにする。

　放射性廃棄物の最終処分法は地中処分法だけではない。現在の技術でも実用ロ∫能な方法に海洋処分

法がある。また廃棄物を処分に適した形態・状態に加工する処理方法，発生する廃棄物も種々ある。

廃棄物の処分を合理的に実施するためには，廃棄物をどのように処理し処分するのが最も望ましいか

を設計する必要がある。廃棄物管理計画の要件．その解決法等について具体的に検討する必要がある。

　本論文では，廃棄物の処分によって生じるかもしれない人の放射線障害の程度を低く維持する，つ

まり放射線学的安全性を確保する立場から種々の検討を行なった。安全は放射線学的安全性のみによ

って判断することはできない。廃棄物処分問題を考える場合には放射線学的安全が確保されるべきこ

とは不可欠の要件であるが，他にも経済性J技術的可能性，心理的影響等考慮すべき要因は多い。ま

た放射性廃棄物の処分によって生じる影響は，放射線CCよって受ける影響だけでなく，非放射物質を

処分するときに生じる環境影響を併せて受けることになる。これら多くの要因を考慮して，廃棄物処

分計画を立案する手法を開発する必要がある。

　本研究で提案した放射線学的安全性の評価方法は，廃棄物地中処分の安全性を評価する場合の有効

な手段となる。ただし，放射性核種の環境中での移動を定式化した個々の式が実現象を記述する精度

は統一されていない。また環境中での核種の個々の移行過程を定式化した評価式は，全てが野外の実

データーによって検証されている訳ではない。環境因子の統計的変動によって安全性の評価値がどの

ように変化するかを明らかにしておくという問題の他にも，採用した評価式（モデル）が適用できな

いような事態が生じたらどうなるかという，モデルの信頼性を定量的に明らかにする問題が残されて

いる。本論文で提案した安全性評価法は，安全を一次的に評価する場合，例えば地中処分場の操業に

先立ってその安全性を評価する場合ic，適用できる方法であると考える。モニタリング・データー等

を用いて，処分場の操業後に安全性を評価する場合にも適用できるようにするためには，処分場が立

地する場所の局地的な環境特性等を考慮するなどの改良が必要と思われる。

　本研究では，おおむね放射性核種がイオン状態で存在する場合について検討した。核種が非イオン

状態で存在する場合については90yを用いて実験的に検討した。核種が非イオン状態で存在する場合

あるいは非イオン状核種とイオン状核種とが共存する場合について，その地中での移動を統一的に論

じる理論的研究の成果はまだ報告されていない。

　放射性廃棄物の地中処分場を立地させる場合には当該候補地について事前調査を実施することecな
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る。どのような項目について調査を実施する必要があるかは，本論文において示したが，その調査を

どの程度の範囲で，どの程度正確CC実施するべきかについては充分には検討できなかった。第4章で

用いた感度解析の手法を用いれば，どの環境因子の測定にどの程度の優先度を与えるべきかは容易に

定めることができる。優先度を放射線学的安全性に依拠して定める場合には，第4章で計算した感度

および感度係数が大きな環境因子に大きな優先度を与えること；Cなる。環境因子の測定方法は基準化

しておくのが望ましい。

　第5章で示したモニタリング・システムCζ関する検討は，必要な検討事項の一部にすぎない。得ら

れたモニタリング・データーの評価方法，その結果どのような行動をとるか等一貫したモニタリング

・システムを完成するための研究が必要である。

　論文中でも何度か指摘したように，放射性廃棄物の処分環境は人為的に改良することができる。止

水壁，地下ダム，地下傘等による地下水移動の規制，薬剤を注入し土壌の陽イオン交換容量を増加さ

せることによる核種移動の規制等が具体的に考えられる。それらの工学的防護処置の技術的可能性，

経済性，有効性等に関する検討が必要である。
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生）の協力を得た。記して関係者各位に感謝の意を表わします。

　以上直接御協力下さった方々の他に，京都大学工学部衛生工学教室の皆様：C，衛生工学に関する考

え方について間接的に御教示をいただいた。また，衛生工学教室放射線衛生工学研究室の皆様には良

好な研究環境を創出していただいた。ここに深く感謝の意を表わします。

　最後‘こ本研究の計算は，京都大学大型計算機センターのFACOM　一　230／75を用いて行なったこと

を付記します。
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付録一1　世界の放射性廃棄物処分実績中に占める地中処分の位置づけ

　公表された文献から，世界主要国における放射性廃棄物の処分実績を整理して表一A．11ζ示す。同

表より，地中処分された放射性廃棄物量は7．0×io7　Ci　，海洋処分された放射性廃棄物量は3．5×

iOsCiである。それ故，処分された放射性廃棄物の全量（7．0×107）十（3．5×105）＝7．0×iO7Ci

中に占める地中処分量の割合は約99％になる。　世界の実績からは，大部分の放射性廃棄物が地中処

分法‘こよって処分されているといえる。

表一A．1　主要国の放射性廃棄物処分の実績

処分法 国　　名 処分した廃棄物量 文　献

・アメリカ合衆国 ・主要5国有処分場の合計　　　1．7×107Cj （1｝

（～1975年未） ・民間6処分場の合計　　　　　3．3×106C↓

（計）　　　2．0×107G

（ウラン，超ウラン元素廃棄物を含まない）

地
・カ　ナ　ダ ・チョーク・リバー原子力研究所3．1×104G ｛2）

中 （～1972年未） （500日冷却のF．P．廃棄物に等価な放射能量）

処
・イギリス ・ドリッグ処分場　　　　　　　5．6×103C‘

分 （1960年以来6250y鵬／アの割合で60mCi／夕己3の ｛3），｛41

廃棄物を処分すると仮定して計算）

・ソヴィェト ・メレケス（廃液地下注入処分場）5×107Ci ｛5）

（～1970年）

・アメリカ合衆国 ・大西洋　4．6×104C‘，　太平洋　1．5×104C‘ （1｝

海洋

（1946～1969） （計）　　　6．1×104α

処分

・ENEA（NEA） ・北大西洋（第1回～第8回処分） （1）

（1967～1976） 2．9×105α

（注）1

（注）2

（注）3

沿岸放流される放射性液体廃棄物は海洋処分に含めていない。

1967年以前‘ζ英国が実施した海洋処分を含まない。

ソヴィェトで実施されている固体廃液物の地中処分を含まない。
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付録一2　第4章3節評価図表の数学的基礎に関する補遺

　基準状態克oからde離れた状態x＝　Xo十ぴにおける内部被曝線量Ds（x：P）を簡単tζ式（1）で，

また基準状ue　Xoにおける被曝線量を式〔2）で表わす。

　　　　挑（x：P）＝f（x1，t2，・……・・，Xn）…f（x）　　　　　　　　　　……………　（1）

　　　　DSO（Xo　：m）＝　f（Xn．Xeo，・・・・・・…　，XnO）≡三　f（Xo）　　　　　　　　　　　　　・・・・・・…　一・…　　｛2）

状態変数Xのうちe番目の変数Jtiのみが変化し，　他は基準状態1こある場合の内部被曝線量hiを

　　　　1），5i（Ci：P）三f（cri）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　……・・……・｛3）

で表わす。ItSiの定義式｛3）により，変数Xiが基準状態の値‘Vi　oをとる場合‘こは，

　　　　Dsio（Xio：P）≡f（」CiO）：D50

となる。式｛3｝をXi二叫oの周囲tc　Tay　tor展開すると次式を得ることができる。

　　　　f（・i）－f（」Ci・）＋一託姥＋÷∂…Z　dei・＋……

式｛5庵tについて加え合わせて整理すると，式（3），式（4）より

　　　、ξ1（D・・　一・Ds・）㍉圭1☆幽＋÷、∵1農r……

・・・・・・・・・・・・… @　（4）

・・・・・・・・・・・・… @　｛5｝

・・・・・・・・… @’…　　（6｝

を得る。第4章3節では式〔6）の左辺1）5i　一　Dso＝・　f（Xi）－f（Xo）をi毎に厳密計算し，変数IViに対

応する数だけの評価定規を作製し，評価図表とした。

　一方，式（1）を基準状態灘＝Xoの周囲1こTaylor展開すると次式を得ることができる。

　　　　f（x）－f（x・）＋ξ1☆幽＋÷、∵1、∵1∂畿W弓＋……………・7・

式（1）と式12）との差を△Dsと定義する，つまり

　　　　△Ds≡Ds－Dso＝f（x）－f（Xo）　　　　　　　　　　　　　　　………・・一　｛8）

とすれば，式17｝より

ADs－ Aき1荒略÷三1、き、∂認ct・・i　d．zr」＋一

を得る。式｛9）から式⑥を辺々相引くこと1こよって次式を得る。

　　　　△Ds－、茎1（D…－Ds・）一÷逢1ξ1∂鑑ぬ画＋……

　　　　　　　　　　　　　　　　　　＠≒ゴ）

　　　　　　　　　　　　　　＝y・A・タt

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　－242一

・・・… @一・・・・…　　（9｝

……………
@a〔》



　　　　　　　　　　　　　　ただし，　プ＝（（tXl　，（tエ2，一・…・，（IXn）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　二（x一XIO・x2・一・x20・・……x・－x・O）

　　　　　　　　　　　　　　　　　yt＝yの転置列ベクトル

　　　　　　　　　　　　　　　　　∵評　

すなわち，式｛10rは第4章3節式（4－29）と一致する。式ilO｝の右辺は∫り＝∫↓元★＝……＝0のときにゼ

ロになり，このときは各評価定規に与えられた評価点数の総和が厳密に△Dsに等しくなる。　行列A

の要素∫ηの値は式（4－29）のベクトルタに対応して次のように定まる。

f1，，－1．2×10－6・f、，、－3．7×IO’4，　f、，、一一2．1×10－1，　fl，，一一2．1×10“’

f、，，－1．5×10”1・　f、，，・－1．1　・f、，，－1．1×10－2・　f、，，＝＝－8．0×10－1

　f1，10　＝－5・0×　10　　・　プ「1，11　；4・6　　　　　　　・　f1，12　＝O

f2，3－－1．9×IO’12　，　f2，、一一2．6×10－5，　f、，，一一7．8×10’5　，　f2，，－2．3×10－5

f2，，－0　　・f2，、－1．5×10－6・f2，9－－2．9×10－4，f，，1。［；　－6．9×10－3

f、，、、－6．3×10－4，ノ2，12－O

f3，4－　－8．3×IO“3’f3　，5－－2．5×10“2，　f3，6－6．8×10－3，　f3　，7－－4．5×10”2

f3，8－4．7×10“4，f3，、一一9．3×10”2，f3　，1。一一2．2　，f3　，11－2．0×10’1

f3，12－o

f4，，－1．4×10，f4　，6－－3．9　・f4，7－2．6×10，　f4　，8－－2．6×1rl

f、，，－5．1×10，f4，1。－1．3×103，f、，、1－－1．2・×lo2，f、，12－O

　f5，6　＝－1．0×10　　，　f5．7　＝7．3×10　　，　f5，8　＝－7．4×101，　f5，9　；5．3×10

f，，1。－3．3×103⊃，，11－－3．0×102，f，，12・－O

f，，，一一2．1×10，f6　，8－2．1×10－1，f，，9－－3．8×10，f6　，1。一　－9．9刈02

　f6，ll＝9・1×10　　　・　f6，12－O

f7，8－－1．4　，f7，、－2．7×102，f7　，1。－6．8×103，f7，11－－6．3×102

f7，12　－O

　f8，9　＝－2・8　　　　　・　f8，lo＝－6・9×10　 ・　f8．ll＝6・3　　　　　 ．　f8，12＝O

fg，、。－1．2　X　lO4・∫9，11－1．1×103・f，，、2－0

　　　　　　　　　　　　　　　　　　－243一



f、。，、、一一2．9×IO4，　f、。，、2－O

　fll，12＝0

式（4－29）を用いて被曝線量を補正する場合はベクトルyの要素の単位はcm・g・day系を用いる。
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付録一3 原子力施設の安全性調査に用いた調査表

SURVEY

Please　fill　in　all　blanks

or　not　known，　so　state．

1．　General

　　　　　　1．　Name　of　nuclear　facilit＞・；

　　　　　　2．　Address；

‘．

ON　THE　GROUND　DISPOSAL　YARD　OF　RADIOACTIVE　WASTES

　　　if　possible．　　If　information　is　not　applicable

　　3．　Area　of　nuclear　facility；

　　4．　Area　of　ground　disposal　yard；

　　5．　Nuclear　facility　is　located　　．－jinland，　　　lalong　a　coast，　　　　along　a　river，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　［Tldesert，　　．　salt　cave，　　　　others　〔　　　　　　　）．

Geological　conditions　on　the　ground　disposal．　yard

　　1．　The　yard　faces　on　the　noTth　to　　．　sea，　｛」1akeエ　　　」river，　．　inland．

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　on　the　east　to　　　：　：sea，　　「　11ake，　i　：river，　，　．　inland．

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　on　the　west　to　　l　lsea，　ljl　lake，　「lriver，　［inland．

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　on　the　south　to　　二　sea，　L」1ake・　二river・　；　linland・

　　2．　Base　formations　〔or　base　rock）　of　the　yard

　　　　　　　　Base　formations　is　about　　　　　［m］　deep　from　a　ground　surface．

　　　　　　　　Gradient　of　base　formations　is　about　　　　　［％］　toward　　　　　　direction．

　　3．　Surface　and　sub－surface　soil　of　the　yard　consists　mainly　of

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　clay，　　　　silt，　　　　fine　sand，　　　　coarse　sand，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　fractured　rock，　　　　1imestone，　　　　10ad，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　equal　amount　of　clay　and　sand・

　　4．　Ground　water　under　the　yard

　　　　　　　　The　ground　water　is　…lfree　surface　ground　water，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　［pressurized　ground　water，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　i　．others　〔　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　〕・

　　　　　　　　　The　ground　water　table　is　about　　　　　　　［m］　deep　from　a　ground　surface．

　　　　　　　　　The　thickness　of　the　zone　of　ground　water　is　about　　　　　　　　　　　　　［m］．

　　　　　　　　　The　flow　rate　of　ground　water　ranges　between　　　　　　　and＿＿＿＿＿＿L■∠gdgX！］．

　　　　　　　　　The　ground　water　flows　toward［・IL　sea，　［］1ake，　［］river，　＿　inland　and

　　　　　　　　　the　distance　from　the　disposal　yard　to　the　surface　water　is　about

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　［km］．

　　　　　　　　　The　ground　water　〔［is，　［〔is　not）　used　for　drinking．

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　〔1　、is，　［i　is　not）　used　for　irrigation．

　　　　　．

　　　　　■

［km2］．

［km2］．
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5．　Quality　of　ground　water

Hardness＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿L［mPEeE＿！gwuC　CO　］

M－alkalinity＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿」［pp！n＿9E＿9Agg；⊥

pH　　　　　　　　　　（　．　acid，　－neutra1，　．－　alkaline）

Other　remarkable　property　of　ground　water ．

i

■．　Weather　conditions

　　　　　1．　Annual　rainfall　is　about

　　　　　2．　Maximum　monthly　rainfall　is

［mm／r］，

about＿＿＿＿－　on ・

ly．　Other　conditions

　　　　　l．　The　shortest　distance　from　the　disposal　yard　to

　　　　　　　　of　the　nuclear　facility　is　about

the　nearest　boundary

　　　　　　　　　　　　　　　　　［km］．

2．The

3．

　　　　shortest

area　is

The　distribution

distance　from　the　disposal　yard　to　the　nearest　populated

ab・ut＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿』虹L
　factor　between

for　90Sr　is

for　60Co　is

for　137Cs　is

soil　and　ground　water

ab・ut＿＿一ab。ut＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿＿［！pUgJ＝一

EXAMPLE　for　checking　in　the　Rating　Chart　on　next　two　sheets．　　Please　check　in　the

Rating　Chart　using　an　arrow；　if　the　degree　of　saturation　of　an　aerated　zone　in

your　desposal　yard　is　in　average　O．8，　put　the　arrow　on　the　corresponding　chart

like　below．

0．1 0．5 0．8 1．0

Degree　of　saturation　of　an　aerated zone
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1 2 　　　　5　　　　　10

Thickness　of　an　aerated zone回

50 100

2 5

Distance　to　the　wel1

10　　　　　　20

for　drinking　water　Ikm］

50

2 　　　　　5　　　　　　　　10　　　　　　20

Distance　to　the　well　for　irrigation　［km】

50

2 　　　　　5　　　　　　　　10　　　　　　20

Distance　to　the　sea，　lake　or　river　【km］

50

s 10 　　　　　　　　　　　　　　50　　　　100

Flow　rate　of　ground　water　［m／day］

200

0．5 1　　　　　　　　　　　　　5　　　　　10

　1nfiltration　rate　of　rain　water ［cm／day］

20

5 10

Distribution

　　　　　50　　　　100

factor　of　a　nuclide　［m1／g］

200
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0 100　　　　　　　　　200　　　　　　　　 300

　　　Daily　intake　of　seafoods　［g／day］

450

1 　　　2　　　　　　　　3　　　　　　　　4

Daily　intake　of　drinking　water 【liter／day］

5．5

0．5 　　　　　0．8　　　　　　　 1．0　　　　　　　　1．2

Daily　intake　of　vegetables　［kg／day］

1．4

2 　　　　　　　　5　　　　　　　10　　　　　　　　　　　　50

Thickness　of　a　zone　of　ground　water　［m］

100

0．1 　　　　　　　　　　　　　0．5　　　　　　　　　　　　0．8

Degree　of　saturation　of　an　aerated　zone

1．0

0．1 0．3　　　　　　　　0．5

porosity　of　the　formation

0．7 0．9

2．1 　　　　　　　　　　2．5　　　　　　　　　2．8

Density　of　the　soi1　【9／cm3］

3．1
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